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LD50  Letalna doza za 50% populacije  Lethal Dose for 50% of 
        population 
LC-MS Tečna hromatografija kuplovana sa   Liquid Chromatography 
masenim spektrometrom   coupled with mass 
       spectrometry  
          
LOEC  Najniža koncentracija koja izaziva  The Lowest Observed Effect  
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PCD  Impulsno korona pražnjenje   Pulsed Corona Discharge 
PEC  Izmerena ili određena koncentracija  Predicted Environmental 
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PNEC  Očekivane koncentracije bez   Predicted No Effect   
  negativnog efekta    Concentracion 
 
POPs  Perzistentni organski zagađivači  Persistant Organic  
        Pollutants 
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  i aktivnosti     activity relationship 
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    of Chemicals 
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VIS  Vidljiva svetlost    Visible spectrum 
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Ispitivanje ekotoksičnosti proizvoda degradacije organskih zagađujućih 
supstanci u vodi nakon tretmana unapređenim oksidacionim procesima 
 
 U okviru ove disertacije ispitana je degradacija 4CP (para-hlorfenol), reaktivnih azo 
boja i ibuprofena primenom unapređenih oksidacionih procesa (eng. Advanced Oxidation 
Processes, AOP) kao što su Fentonov reagens, DBD reaktor (eng. Dielectric Barrier 
Discharge) i elektrohemijske degradacije. 
 Efikasnost degradacija zagađujućih organskih supstanci optimizovana je dodatkom 
homogenog katalizatora (Fe
2+
 ili H2O2) u reaktor, primenom različitih elektrodnih 
materijala ili variranjem vremena tretmana. Dekolorizacija (%) je praćena UV-VIS 
tehnikom, efikasnost degradacije je praćena jonskom hromatografijom (IC) i HPLC 
tehnikom. Identifikacija glavnih proizvoda degradacije, kao i mehanizmi degradacije 
određeni su LC-MS (TOF) tehnikom. Efikasnost mineralizacije je određena preko TOC 
vrednosti. Tretman netermalnom plazmom (eng. non-thermal plasma NTP) u DBD 
reaktoru je ispitan tokom degradaciji 4CP do biodegradabilnijih i manje toksičnih 
intermedijera. Eksperimentalni rad je organizovan u tri sistema za degradaciju 4CP: DBD, 
DBD/H2O2 i DBD/Fe
2+. Praćena je efikasnost degrdacije 4CP u funkciji broja prolaza kroz 
DBD reaktor, kao i količini unete energije po jedinici zapremine rastvora (gustina energije, 
kJ/L). Koncentracija 4CP, kao i koncentracija pojedinih proizvoda degradacije merena je 
nakon svakog prolaza. 
Koncentracije proizvoda degradacije 4CP kao što su sirćetna, mravlja ili oksalna 
kiselina, bile su niže u sistemu gde je kao katalizator upotrebljeno gvožđe DBD/Fe2+ u 
poređenju sa sistemom gde je kao katalizator primenjen vodonik-peroksid DBD/H2O2. 
Koncentracija hlorida u sva tri sistema je rasla tokom procesa degradacije. Najviša 
koncentracija hlorida, zabeležena je u sistemu sa dodatkom Fe2+ kao katalizatora. 
 
 
Procena toksičnosti početnog rastvora 4CP, kao i rastvora tretiranih u sva tri sistema 
ispitana je pomoću  A.salina. U odnosu na početni (netretirani) rastvor 4CP, nakon tretmana 
DBD/Fe
2+
 porcenat preživelih larvi A. salina se povećao za 95%. 
Degradacija reaktivnih azo boja (RG15, RY125 i RB52) je ispitana primenom 
EAOP (eng. Eletrochemical Advance Oxidation Processes) tehnika u nepodeljenoj 
dvoelektrodnoj ćeliji, gde je kao anoda primenjena Fišerova platinska elektroda, a kao 
katoda korišćena je Pd, Zr ili C elektroda. Najefikasniji sistem za degradaciju RG15 i 
RY125 je bio Pt-Pd sistem, dok je za RB52 to bio Pt-Zr sistem. Ekotoksikološki efekat za 
boje RG15 i RY125 bio je najniži ili nije detektovan u rastvoru boje nakon Pt-Pd tretmana. 
U slučaju RB52, uočeno je da se ekotoksikološki efekat uvećava i na A.salina i na 
V.fischeri nakon EAOP tretmana. 
U slučaju degradacije ibuprofena, nakon 15 min tretmana dodatak homogenog 
katalizatora je poboljšao NTP tretman i doprineo efikasnosti degradacije ibuprofena (99%), 
kao i mineralizaciji zagađujuće supstance u odnosu na DBD i Fentonov proces (oko 80%). 
U svim tretmanima analizom masenih spektara, identifikovano je 12 proizvoda degradacije 
ibuprofena: pet aromatičnih i sedam alifatičnih proizvoda. Nakon DBD/Fe2+ tretmana 
detektovane su samo 4 alifatične karboksilne kiseline. Ekotoksikološki efekat tretiranih 
rastvora ibuprofena u DBD reaktoru nije detektovan, kao ni u slučaju kada je gvožđe 
korišćeno kao katalizator. U odnosu na A.salina, V.fischeri je pokazao veću osetljivost na 
proizvode degradacije koji su nastali tokom Fenton tretmana. Toksični efekat rastvora 
ibuprofena nakon Fenton tretmana kategorisan je kao klasa III, tj. “toksičan”.  
Najviši procenat degradacije ibuprofena primenom EAOP- a je postignut tretmanom 
rastvora u Pt - Pd sistemu - 98%, pri jačini struje od 100 mA i pH od 3. Toksični efekat 
mortalitet (%) A. salina  izazvan rastvorom ibuprofena tretiranog u Pt-Pd sistemu bio je 
ispod 30% pri najvišoj testiranoj koncentraciji od 100% (c, v/v). V.fischeri  se pokazao kao  
osetljiviji model za procenu toksičnog efekta proizvoda degradacije ibuprofena nakon Pt-Pd 
tretmana u odnosu na A.salina. 
 
Ključne reči: ekotoksikologija, para-hlorfenol, azo boje, ibuprofen,  AOP, neravnotežna 
plazma, DBD, elektrohemijska degradacija, homogeni katalizatori, HPLC, LC-MS (TOF), 
A. salina, V. fischeri 
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Ecotoxicity Testing of Organic Pollutants Degradation Products in Water 
after the Treatment with Advanced Oxidation Processes 
 
In this thesis the degradation of 4CP (para-chlorophenol), reactive azo dyes and 
ibuprofen was studied using the Advanced Oxidation Processes (AOP) such as Fenton's 
reagent, Dielectric Barrier Discharge (DBD) reactor and electrochemical degradation. 
The efficiency of degradation was optimized by addition of a homogenous catalyst 
(Fe
2+
 or H2O2) to the reactor and also by applying different electrode materials or by 
varying the duration of the treatment. The decolorization (%) of reactive azo dyes was 
monitored by UV-VIS technique and  the efficiency of degradation was monitored by ion 
chromatography (IC) and HPLC. Identification of the main degradation products as well as 
the degradation mechanisms were determined by LC-MS (TOF) technique. The 
mineralization efficiency was determined through the value of TOC.  
Treatment by non-thermal plasma (NTP) in the DBD reactor was studied during the 
degradation of 4CP to biodegradable and less toxic intermediates. Experimental work was 
organized into three systems for 4CP degradation: DBD, DBD/H2O2 and DBD/Fe
2+
. The 
efficiency of 4CP degradation was evaluated by the number of passing of the solution 
through the DBD reactor, as well as the amountn of the introduced energy density (kJ/L). 
The concentration of 4CP, as well as the concentration of the individual degradation 
products were measured after the each pass. 
The concentrations of the 4CP degradation products such as acetic, formic or oxalic 
acid were lower in the system where the iron was used as the catalyst (DBD/Fe
2+
) in 
comparison to the system with hydrogen peroxide as the catalyst (DBD/H2O2). The 
concentration of chloride in all three systems increased during the degradation process. The 
highest concentration of chlorides was recorded in the system with the addition of Fe
2+
 as a 
catalyst. The toxicity assessment of initial solution of 4CP as well as the solution which has 
been treated in all three systems was performed using A.salina. In comparison to untreated 
solution of 4CP the solution treated in DBD/Fe
2+
 system had increased percentage of larval 
survival by 95%. 
 
Degradation of reactive azo dyes (RG15, RY125 or RB52) was studied using the 
EAOP (Eletrochemical Advance Oxidation Processes) techniques in undivided 
twoelectrode cell, where the Fisher platinum electrode was applied as anode and the Pd, Zr 
or C electrodes were applied as cathode. The most effective system for the degradation of 
RG15 and RY125 was Pt-Pd system, while for the RB52 the Pt-Zr system was more 
applicable. Ecotoxicological effect of reactive dyes RG15 and RY125 was the lowest or not 
detected in the dye solution after the Pt-Pd treatment. In the case of RB52 ecotoxicological 
effect increased for both A.salina and V.fischeri after the EAOP treatment. 
In the case of ibuprofen degradation, the NTP treatment (15 min) was improved by 
addition of a homogeneous catalyst, which contributed to the efficiency of degradation 
(99%) and the mineralization of polluting substances in comparison to DBD and the Fenton 
process (about 80%). After all treatments, by analysis of mass spectra 12 degradation 
products of ibuprofen were identified: five aromatic and seven aliphatic products. In the 
solution after the DBD/Fe
2+
 treatment only 4 aliphatic carboxylic acids were detected. 
Ecotoxicological effect of the ibuprofen solution treated in the DBD reactor as well as in 
the DBD/Fe
2+
 system was not detected. In relation to A.salina, V. fischeri has shown greater 
sensitivity to degradation products which appeared during the Fenton treatment. The toxic 
effect of ibuprofen solution after the Fenton treatment was categorized as class III, that is 
"Toxic". 
The highest degradation percentage of ibuprofen was achieved by application of 
EAOPs in the Pt - Pd system (98%), with the current of 100 mA and at the pH value of 3. 
The toxic effect expressed as the mortality (%) of A. saline was less than 30% at the highest 
tested concentration 100% (c, v/v) of ibuprofen solution treated in the Pt-Pd system. The 
V.fischeri was the more sensitive model for the assessment of the ibuprofen degradation 
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Oko 70 000 različitih hemikalija nalazi se u upotrebi širom planete, a procenjeno je da 
se samo na godišnjem nivou proizvede od 200 do 1000 novih supstanci (Connell i 
saradnici, 2009). Tehnologija sinteze, kao i primena različitih supstanci napreduju i sve je 
veći broj ksenobiotika prisutan u životnoj sredini. Posledice njihove aktivnosti beleže se 
često tek nakon većih “incidenata” kada postoje i ljudske žrtve. U zavisnosti od namene i 
upotrebe vode, kao i izvora (površinska, podzemna, komunalna ili industrijska) voda se 
tretira raznovrsnim tehnologijama za prečišćavanje. Konvencionalne tehnike poput 
koagulacije, adsorpcije, ultra filtracije, reversne osmoze, kao i biološke metode pokazale su 
slabu efikasnost u uklanjanju mnogih organskih zagađujućih supstance iz vode. Ovakve 
supstance često ne podležu biodegradaciji i teško se mogu ukloniti iz okruženja, međutim 
rigorozna kontrola zagađenja i zakonodavstvo u mnogim zemljama otvorili su put za nove i 
efikasne tehnologije u tretmanu voda. Unapređeni oksidacioni procesi (eng. Advance 
Oxidation Processes, AOP) predstavljaju kombinaciju hemijskih i fizičkih metoda, koja se 
pojavila početkom 90-tih godina za sanitaciju vode i sterilizaciju različitih površina 
(Navarro i saradnici, 2005; Shu i Chang, 2005). Pored velikog broja ispitanih AOP-a 
tehnologija električnog pražnjenja je pokazala određenu prednost u dekontaminaciji vode, 
usled obimne produkcijе hidroksi radikala. Električno pražnjenje je takođe omogućilo “in 
situ”generisanje ozona umesto “ex situ” čime se efikasnije iskorišćava većina hemijskih  
aktivnih vrsta za dekontaminaciju vode (Muhammad i saradnici, 2001). Netermalni plazma 
reaktor (NTP – reaktor), koji radi na principu dielektričnog barijernog pražnjenja 
(eng.Dielectric Barrier Discharge, DBD), pri atmosferskom pritisku i sobnoj temperaturi, 
pokazao se kao efikasna tehnika za degradaciju različitih zagađujućih supstanci u vodenom 
rastvoru (Kuraica i saradnici, 2004, Manojlović i saradnici, 2006, Dojčinović i saradnici, 
2008 i 2011). Osim NTP-reaktora, ekektrohemijski procesi – anodna oksidacija (AO), 
elektro-Fenton i foto-elektrofenton takođe predstavljaju efikasnu tehnologiju u uklanjanju - 
mineralizaciji velikog broja zagađujućih supstanci i ubrajaju se u unapređene oksidacione 






Kao što je već navedeno AOP-ise koriste u degradaciji mnogih ksenobiotika, ali 
naročito su efikasni u degradaciji boja, farmaceutskih proizvoda, pesticida, ali i hemikalija 
koje utiču na endokrini sistem organizama. Tema ove disertacije bila je proučavanje 
degradacije rasprostranjenih organskih zagađujućih supstanci 4CP, reaktivnih azo boja 
(Reactive Green 15, Reactive Yellow 125 i  Reactive Blue 52) i ibuprofena primenom 
različitih AOP-a, kao i ispitivanje ekotoksikološkog efekta proizvoda degradacije 
primenom standardnih test modela. 
Hlorfenoli se nalaze na listi prioritetnih zagađujućih supstanci (US EPA), od kojih 
je većina toksična za ljude i životinje. Monohlorfenol kao što je para-hlorfenol (C6H5ClO) 
klasifikovan je kao opasna supstanca koja dovodi do dugoročnih promena u akvatičnim 
ekosistemima (Directive 67/548/EEC).Reaktivne azo boje za tekstil dizajnirane su da budu 
postojne u kontaktu sa znojem, vodom, sapunom, svetlošću, različitim oksido-redukcionim 
sredstvima, ali i otporne na biološku degradaciju. Endokrini, mutageni i kancerogeni efekat 
ovih komercijano dostupnih boja dobro je poznat. Niske koncentracije (ng/L - µg/L) 
farmaceutskih supstanci predstavljaju realan rizik za živi svet, jer usled postojanosti i 
biološke aktivnosti ostaju dugoročno prisutne u životnoj sredini i mogu dovesti do 
ireverzibilnih promena. Ibuprofen, predstavnik nesteroidnih antiinflamatornih lekova, 
konzumira se obimno u terapiji ljudi i životinja. Od primenjene doze ibuprofena, nakon 
ekskrecije, u nepromenjenom obliku ostaje 15% supstance,  a ostatak u metabolisanom 
obliku kao hidroksi – ili karboksi – ibuprofen (43 %). Takođe, veliki udeo u zagađenju 
voda ibuprofenom potiče od nepravilno odloženog medicinskog otpada ili iz netretiranih 
komunalnih voda.  
Cilj eksperimentalnog rada bio je određivanje ekotoksikološkog efekta rastvora 
zagađujućih organskih supstanci (4CP, azo boja i ibuprofena), kao i njihovih proizvoda 
degradacije nastalih primenom AOP tretmana. U radu su primenjene sledeće AOP tehnike: 
Fentonov reagens, neravnotežna plazma i elektrohemijska degradacija (EAOP-i). 
Efikasnost degradacija zagađujućih organskih supstanci je optimizovana dodatkom 
homogenih katalizatora (Fe
2+
 i H2O2), primenom različitih elektrodnih materijala (Pt, Pd, Zr 
ili C), uslova elektrolize ili variranjem vremena tretmana. Efikasnost dekolorizacija azo 






hromatografijom (IC) i HPLC tehnikom. Identifikacija glavnih proizvoda degradacije 
(ibuprofen), kao i mehanizmi degradacije određeni su LC-MS (TOF) tehnikom. 
Identifikacija proizvoda degradacije je značajna zbog poznavanja uslova koji mogu nastati 
u realnom uzorku vode i potencijalnog mehanizma degradacije. Efikasnost mineralizacije 
organskih zagađujućih supstanci je određena preko vrednosti totalnog organskog ugljenika 
(eng. Total Organic Carbon, TOC). Ekotoksikološki efekat tretiranih rastvora zagađujućih 
organskih supstanci pre i nakon tretmana različitim AOP-ima, ispitan je pomoću 









2. OPŠTI DEO  
Ekosistem nije konglomerat abiotiĉke i biotiĉke komponente, već dinamiĉna struktura 
sa posebnom funkcijom. Kada se aktivnošću ĉoveka i/ili prirode naruši homeostaza 
sistema, posledice se mogu ispoljiti na razliĉitim nivoima organizacije (molekul, ćelija, 
jedinka, populacija, zajednica, itd.,). Složenost ovog fenomena iziskuje holistiĉki pristup, 
jer ima više mogućih naĉina interakcije zagaĊujućih supstanci i ekosistema (Walker, 1996). 
Matematiĉka funkcija koja bi opisala takvu interakciju još uvek ne postoji, ali postoje 
tehnike kojima možemo posmatrati svaki od ovih nivoa i po principu slagalice steći uvid u 
“veliku sliku” (Landis i Yu, 1995). 
 
Slika 1. Interakcija zagaĊujuće supstance i razliĉitih nivoa organizacije  
 
Kada zagaĊujuća supstanca dospe u životnu sredinu, ona može biti usvojena na nivou 
jedinke i tada dolazi do razliĉitih biohemijskih i fizioloških interakcija, ĉiji ishod može biti 
sa subletalnim (reprodukcija, ponašanje, veliĉina tela) ili letalnim posledicama. Na nivou 
populacije može doći do promene u karakteristikama i dinamici što utiĉe na strukturu 
zajednice (diverzitet vrsta, odnos predator-plen) i na kraju produkciju ekosistema, kruženje 
nutrijenata i energije. 





Ekotoksikologija kao nauĉna disciplina pojavljuje se 1969. godine, a naziv dobija od 
prof. R. Truhaut-a spajanjem pojmova ekologija i toksikologija (Walker, 1996). Ona 
povezuje odreĊene supstance/smeše sa efektima koje izazivaju kod organizama. Zadatak 
ekotoksikologije je da proceni, prati i predvidi sudbinu sintetisanih supstanci u životnoj 
sredini (Moriatry,1988).  
Oko 70 000 razliĉitih hemikalija nalazi se u upotrebi širom planete, a procena da se 
na godišnjem nivou proizvede od 200 – 1000 novih supstanci je zabrinjavajuća (Connell i 
saradnici, 2009). Tehnologija sinteze i primena razliĉitih supstanci napreduju i sve je veći 
broj istih  prisutan u životnoj sredini. Ksenobiotik kao pojam sastavljen od reĉi stranac, 
stran xenos (ξένος - xenos) i život (βίος - bios);opisuje supstancu koja nije bila prisutna u 
evolutivnom periodu razvoja organizama, već je uneta u biosferu u kratkom geološkom 
periodu. U ekotoksikologiji ksenobiotik oznaĉava zagaĊujuću supstancu koja utiĉe na 
organizme. 
Posledice njihove aktivnosti beleže se ĉesto nakon većih tzv. incidenata kada 
postoje i ljudske žrtve (dioksini – Seveso, Italija 1976; metil izocijanat - Bhopal, Indija 
1984; metil-živa - Minamata zaliv 1960-tih, talidomid - Nemaĉka 1950-tih, DDT 
(dihlorodifeniltrihloretan), PCB (polihlorovani derivati benzena)..itd). 
Hemijski zagaĊujuće supstance koje u današnje vreme izazivaju posebnu 
zabrinutostsu: rezidui farmaceutskih proizvoda i pesticida, toksiĉni metali, radionuklidi, 
hlorovani, zasićeni i nezasićeni, ugljovodonici, fenoli i PCB supstance, aromatiĉni 
ugljovodonici, rezidui veterinarskih lekova i hormona, mikotoksini, nitriti, nitrati, N-
nitrozamini, aril-alkil fosfati, itd. 
Prema zakonu o hemikalijama ("Sl. glasnik RS", br. 36/2009, 88/2010, 92/2011 i 
93/2012) proizvoĊaĉi su u obavezi da supstance (hemikalije) definisane kao opasne ili koje 
sadrže u sebi perzistentne-bioakumulativne - toksiĉne supstance definisane u ĉlanu 43. 
ovog zakona (stav 3) imaju bezbednosni list (eng. material safety data sheet, MSDS), koji 









Bezbednosni list sadrži identifikaciju i fiziĉko-hemijske osobine supstance, naĉin 
korišćenja, mere prevencije i smanjenja rizika po životnu sredinu i ljude. Ovo je detaljnije 
opisano na sajtu bivše Agencije za hemikalije RS (http://www.shema.gov.rs), kao i 
Pravilniku o sadržaju bezbednosnog lista datom kroz sledeća poglavlja: 
1. Podaci o sastojcima 
2. Mere prve pomoći 
3. Mere zašite od požara 
4. Mere u sluĉaju hemijskog udesa. 
5. Rukovanje i skladištenje 
6. Kontrola izloženosti i liĉna zaštita 
7. Fiziĉka i hemijska svojstva 
8. Stabilnost i reaktivnost 
9. Toksikološki podaci 
10. Ekotoksikološki podaci 
11. Tretman i odlaganje otpada 
12. Podaci o transportu 
13. Regulatorni podaci 
14. Ostali podaci 
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2. 1 Uticaj zagađujućih supstanci u ekosistemu 
 
Toksiĉnost zagaĊujućih supstanci (hemikalije) za organizme podrazumeva negativni 
efekat te supstance na strukturne i funkcionalne promene, koje mogu rezultovati smrću. 
Krajnji ishod zavisi od svojstava, koncentracije, biodostupnosti hemikalije, kao i 
mehanizama detoksifikacije organizma. Kada se jednom naĊe u životnoj sredini sav otpad i 
supstance izložene su fiziĉko-hemijskoj i mikrobiološkoj degradaciji. Njihova dalja sudbina 
utiĉe na koliĉinu biodostupne koncentracije (ĉesto dosta manje od poĉetne) tj. deo koji 
prelazi biološku membranu  (difuzijom, aktivnim transportom..) i daljom distribucijom kroz 
cirkulaciju dolazi do ciljnih tkiva i organa gde se ispoljava toksiĉni efekat.  
Uopšteno uticaj zagaĊujuće supstance u ekosistemu se može prikazati kroz sledeće 
etape: ekspozicija, doza i efekti. 
 
Slika 2. Etape interakcije zagaĊujuće supstance i ekosistema  
 
Posmatranje ili praćenje efekata zagaĊujućih supstanci na nivou jedinke (biohemijske 
promene na ćelijskom nivou, fiziološke promene, intenzitet disanja, intenzitet fotosinteze, 
ponašanje, reprodukcija, itd.,) naziva se biomonitoring.  Dagnje su dobar primer vrste koja 
se ĉesto koristi kao indikator zagaĊenja teškim metalima, PCB-ijevima i pesticidima u 
akvatiĉnim ekosistemima. One se hrane filtrirajući vodu i zato su veoma izložene 





zagaĊujućim supstancama u vodi i supstancama vezanim za suspendovane ĉestice u 
vodenom stubu.  
 
2.2 Sudbina zagađujućih supstanci u ekosistemu 
 
Mnoge supstance prisutne u životnoj sredini su nativne (teški metali: Pb, As, Cr, 
mikotoksini, alkaloidi, radionuklidi....), ali antropogenom aktivnošću njihova koliĉina, kao i 
koliĉina sintetiĉkih supstanci u odreĊenim matriksima se progresivno povećava. 
Proizvodnja, namena i naĉin odlaganja zagaĊujućih supstanci (komunalni, industrijski, 
poljoprivredni otpad, hemijski akcidenti, farmaceutski metaboliti, itd.,) predstavljaju njihov 
izvor i put distribucije. 
ZagaĊujuće supstance nisu statiĉne u životnoj sredini, već podležu fiziĉkim 
procesima i hemijskim promenama koje mogu biti i istovremene - do dostizanja 
“ravnotežnog” stanja. Raspodela supstanci izmeĊu razliĉitih medijuma životne sredine 
odvija se preko granice dve faze koje su u kontaktu i zavisi od:  
1) Fizičko – hemijskih svojstava supstance, kao što su: molekulska struktura, 
molekulska masa, rastvorljivost u vodi, napon pare, Henrijeva konstanta, koeficijent 
raspodele oktanol/voda, konstante kisele ili bazne disocijacije, koeficijent difuzije, 
konstante hidrolize, veliĉina ĉestice....itd; ali i od procesa na samom faznom prelazu kao što 
su razlaganje, sorpcija ili volatizacija. 
2) Procesa transporta u životnoj sredini: disperzije, sedimentacije, 
difuzije...itd.Transport na primeru akvatiĉnog ekosistema zavisi od protoka i stepena 
mešanja vode, brzine sedimentacije ĉestica, temperature, pH vrednosti, koliĉine 
suspendovane materije, prirode sedimenta (sadržaj organskog ugljenika i redoks status), 
kao i mikrobijalne zajednice i sadržaja nutrijenata. 
 3) Procesa transformacije u životnoj sredini: 
-abiotiĉka transformacija: hidroliza, fotoliza, disocijacija, oksido-redukcije;  
-biotiĉka transformacija: aerobna biodegradacija i anaerobna biodegradacija. 





Smatra se da je distribucija zagaĊujuće supstance u okviru pojedinaĉne faze 
uniformna, dok koncentracija može biti i viša u nekoj od faza, što pored već navedenog 
zavisi i od hemijskog oblika u kom se supstanca ispušta u životnu sredinu.  
Kao primere dvofaznih sistema možemo navesti sledeće: voda-organizmi u vodi, 
voda-sediment, voda-atmosfera, atmosfera-vegetacija, atmosfera-zemljište ili atmosfera-
vodena sredina. 




CA - Koncentracija supstance u fazi A, 
CB – Koncentracija supstance u fazi B 
K- Particioni koeficijent 




Slika 3. Raspodela niske koncentracije zagaĊujuće supstance izmeĊu faza A i B 
 
Nelinearnost izoterme može se objasniti adsorpcionim mehanizmima zagaĊujućih 
supstanci u porama ili vezivanje za ĉvrste ĉestice (Connell i saradnici, 2009). 
Ukoliko koncentracija zagaĊujuće supstance nije niska, Freundlichova jednaĉina se 
logaritmuje log CA = 1/n log CB + log K i dobijamo grafik na kome je log K odseĉak (a) y 
ose (logCA) u sluĉaju kada je log CB = 0, a nagib ove prave (b) je 1/n (Slika 4). 







Slika 4. Raspodela visoke koncentracije zagaĊujuće supstance izmeĊu faza A i B 
Na primeru raspodele izmeĊu organizma i vode KLBV = CBL/CV 
KLBV –lipidibiote/voda particioni koeficujent 
CBL – koncentracija u lipidima organizma 
CV – koncentracija u vodi. 
CLB = CB/y,  
CB koncentracija u ukupnom tkivu organizmu, a y je - lipidna frakcija. 
Onda KLBV = CB/y*CV 
U akvatiĉnoj sredini zagaĊujuće supstance raspodeliće se izmeĊu hidrofobne 
(lipofilne) i hidrofilne faze u zavisnosti od svoje polarnosti i to se može prikazati preko 
koeficijenta oktanol voda KOV= CO/CV. Tada bi u formuli umesto lipida posmatrali oktanol, 
a znamo da je KB= CB/CV (biokoncentracioni factor) KB = y*KLBV = y*KOV tako da ako je 
5% masti u ribama y = 0,05 (Connell i saradnici, 2009). 
Oktanol-voda particioni koeficijent KOV, koristi se kao važna fiziĉko-hemijska 
osobina svake supstance u proceni rizika za životnu sredinu (log Kov≥3). Tako hidrofobni i 
veliki molekuli nisu dostupni ribama. PCB se brzo adsorbuje u sediment i nije biodostupan 
biljkama, dok neki pesticidi i nakon adsorpcije u sediment ostaju biodostupni za biljke i 
organizme u bentosu. Biodostupnost se obiĉno smanjuje sa povećanjem vrednosti log Kov.  





Razlog tome je povećana raspodela nepolarnih organskih komponenti u ĉvrstoj fazi 
sedimenta, što ima za posledicu nisku koncentraciju u meĊufaznim segmentima vode. 






Slika 5. Raspodela zagaĊujućih supstanci izmeĊu razliĉitih medijuma definisana je 





















2.3 Abiotički i biotički faktori koji utiču na transformaciju zagađujućih organskih 




Hemijska transformacija sintetiĉkih hemikalija može biti abiotiĉka ili biotiĉka. 




 Fotohemijske reakcije 
 Adsorpcija i desorpcija 
 Hidroliza 
 
Vrednost pH i/ili promena pH, igra kljuĉnu ulogu u sudbini zagaĊujuće supstance u 
zemljištu i sedimentu. Tako odreĊeni pesticidi (permetrin, trans-tetrametrin ili fenvalerat) 
podležu hidrolizi kada se naĊu u alkalnoj sredini (Stangroom i saradnici, 2000). Stopa 
hidrolize raste sa povećanjem pH vrednosti u sluĉaju trans-tetrametrina. Proizvodi nastali 
alkalnom hidrolizom su polarni - kiseline i/ili aldehidi, kao i biodostupniji od poĉetnog 
molekula pesticida (Meggo i Schnoor, 2011). 
Temperatura je važan parametar koji utiĉe na particioni koeficijent raspodele 
supstance, biohemijski i fiziološki odgovor organizma, a samim tim i na stopu 
biodegradacije. Ona može uticati i na kinetiku desorpcije zagaĊujuće materije poput 
hlorobenzena, koji se brže desorbuje na višoj temperaturi (Cornelissen i saradnici, 1997). 
U zemljištu i sedimentu sudbina organskih zagaĊujućih supstanci uslovljena je i 
redoks-potencijalom. PoreĊenja radi mali broj funkcionalnih grupa se oksiduje ili redukuje 
abiotiĉki (Schwarzenbach i saradnici, 2003) u odnosu na broj zagaĊujućih supstanci koje se 
degradiraju mikrobiološki preko redoks procesa. U životnoj sredini abiotiĉke reakcije 
neraskidivo su povezane sa biološkom aktivnošću (Schwarzenbach i saradnici, 2003) i 
najznaĉajniji oksidansi su O2, Fe (III), Mn (III) i Mn (IV) oksidi. 





Fotohemijski procesi u vodi se odvijaju u prisustvu elektromagnetnog zraĉenja (VIS -
UV, od 240 do 700 nm). Samo supstance u kojima elektronske promene odgovaraju 
energiji upadnog zraĉenja podležu fotohemijskim procesima. One u kontakt sa hv prelaze iz 
osnovnog u ekscitovano stanje, a potom se ili vraćaju u prethodno stanje fiziĉkim 
procesima (vibracioni gubitak energije, fluorescencija, fosforescencija i fotosenzibilizacija) 
ili se hemijskim procesima (fragmentacije, intermolekulskog premeštanja, transfer 
elektrona…itd) menjaju i nastaju novi proizvodi. 
Fotohemijske reakcije mogu biti direktne (fotodegradacija) ili indirektne uglavnom 
posredovane proizvodima razlaganja vode, reaktivnih formi kiseonika, •OH radikala, 
peroksi radikala (•OOR), fotoekscitovane organske materije ili drugih reaktivnih vrsta 
(Lam i saradnici, 2003). 
Uopšteno se fotohemijske reakcije mogu podeliti u dve kategorije: 
1) Fotolizu- hidrolizu izazvanu svetlošću (VIS - UV)  
2) Fotoredoks reakcije –eliminacija, oksidacija, redukcija ili ciklizacija.  
 
Fotodegradaciji su posebno podložne supstance sa konjugovanim dvostrukim vezama. 
Smatra se da u reakcijama fotolize nastaju proizvodi koji su rastovrljiviji u vodi i manje 
toksiĉni od poĉetnih molekula. Ovo nije sluĉaj sa policikliĉnim aromatiĉnim 
ugljovodonicima, jer je njihova toksiĉnost za ribe i beskiĉmenjake podstaknuta svetlošću 
(Crosby 1994).  
Fotooksidacija i fotoredukcija u procesu degradacije smanjuju koncentraciju i 
transformišu zagaĊujuće supstance menjajući njihovu biodostupnost, ali proizvodi 
degradacije mogu biti perzistentni, ĉak i više toksiĉni za organizme od polaznog molekula. 
Na primeru Lepomis macrochirus(plavoškrga sunĉanica), ribe iz porodice Centrarchidae, 
koja se koristi u testovima ekotoksiĉnosti za analizu razliĉitih zagaĊujućih supstnci (OECD 
203 ili EU 92/69/EEC, C.1) zabeležena je osetljivost na prisustvo antracena samo ukoliko 
je stanište osvetljeno (VIS-UV). Eksperiment je postavljen tako što su ribe podeljene u dve 
grupe na osvetljeni i neosvetljeni (senka) deo staništa, a potom izložene antracenu 
(12.4µg/L) u periodu od 48 h.   





U osvetljenom delu staništa ova koncentracija je bila fatalna za ribe, dok je efekat 
izostao u zamraĉenom delu staništa. Ove ribe su ostavljene još 4 dana u mraku, bez 
ponovnog unošenja antracena radi oporavka (koncentracija supstance u vodi nije 
detektovana). Nakon tog vremena one su izložene svetlosti (Bowling i saradnici,1983) i 
zabeležen je potpuni mortalitet u roku 24 h. Ustanovljeno je da toksiĉni efekat antracena 
nije bio izazvan proizvodima fotodegradacije u vodi, već proizvodima fotoaktivacije 
molekula u telu ribe. U prirodi ovo bi znatno više uticalo na riblju mlaĊ, nego adulte. Sliĉan 
efekat nakon fotoaktivacije pokazali su i benzo(a)piren, benzo(a)antracen i pireni (Giesy i 
saradnici,1982).  
U vodi adsorpcija se odvija na površini suspendovanih ĉestica i sedimenta. Na ovaj 
naĉin smanjuje se njihova biodostupnost, ali i mogućnost biodegrdacije (mikroorganizmi). 
Sam process adsorpcije može biti reverzibilan ili ireverzibilan što svakako utiĉe na 
buduću biodostupnost. Neke smeše zagaĊujućih materija (aktivni ugalj i PCB) mogu bolje 
sorbovati na odreĊeni materijal nego pojedinaĉne supstance i tako biti manje dostupne 
oligohetama (Sun i Ghosh, 2007) u životnoj sredini.  
Supstance vezane za ĉvrstu fazu u vodenim tokovima izložene su neprekidnom 
taloženju, kao i ponovnoj resuspenziji. U reĉnim sistemima ovaj proces je najviše 
odgovoran za distribuciju organskih jedinjenja. 
Organska jedinjenja koja sadrže estarske ili amidne funkcionalne grupe u 
odgovarajućim pH uslovima, mogu biti hidrolizovana abiotiĉkim reakcijama (Neilson 
2000). Istovremeno mogu biti aktivne hidrolitiĉka i fotolitiĉka hidroliza sa generisanjem 
razliĉitih krajnjih proizvoda. Abiotiĉka hidroliza bez biološke komponente neće dovesti do 













2.3.2 Biotički faktori 
 
Biološka degradacija u vodenom stubu, sedimentu ili zemljištu se može odvijati pod 
aerobnim i anaerobnim uslovima. Bogatstvo mikrobijalnog sveta koji uĉestvuje u 
biodegradaciji efikasno je demonstrirao Sergei Winogradsky 1890 (kolona Vinogradski). 
Transformacija organskih zagaĊujućih supstanci posredstvom mikroorganizama 
odvija se metabolizmom mikroorganizama, usled promena staništa izazvanog njihovom 
aktivnošću (promena pH ili redoks potencijala) ili se supstance akumuliraju u telu 
mikroorganizma. Mikrobijalna transformaciija zavisi od supstrata, temperature, kiseonika, 
dostupnosti nutrijenata i interakcija sa sredinom (pH i temperatura). 
Supstance koje ne podležu promenama aktivnošću mikrobijalne zajednice, mogu biti 
perzistentne. Nekoliko faktora koji utiĉe na stepen degradacije su: sterni efekat, gustina 
elektrona, redoks uslovi ili dostupnost zagaĊujuće supstance. Sterni efekat utiĉe na 
transport supstance preko membrane. U opštem sluĉaju stepen degradacije se povećava sa 
aerobnošću, izuzetak su PCB supstance, koje se bolje degradiraju u anaerobnoj sredini. 
Zemljište obilnije organskom materijom ima raznovrsniju mikrobiološku zajednicu, što 
povećava potencijal za degradaciju zagaĊujućih organskih supstanci. Temperatura utiĉe na 
sastav konzorcijuma pa samim tim i na sudbinu zagaĊujućih supstanci. U sluĉaju pH 
vrednosti najbolja degradacija se odigrava na neutralnoj pH.  
Degradacijom organskih zagaĊujućih supstanci mikroorganizmi dolaze do ugljenika 
i/ili energije. U sluĉaju prokariota: 
Alifatiĉne supstance – su najdostupnije mikroorganizmima, ali razgranata alifatiĉna 
struktura može umanjiti stepen ili brzinu degradacije. Najefikasnija degradacijau aerobnim 
uslovima se odigrava kod molekula umerene veliĉine.Sa povećanjem molekulse mase, 
otežan je prekomembranski transport i smanjena rastvorljivost. Ove supstance su manje 
biodostupne. U suprotnom sluĉaju supstance manje molekulske mase imaju veću 
rastvorljivost, usvajaju se u većoj koncentraciji i mogu biti toksiĉnije za ćeliju. 
Zahvaljujući kiseoniku u svojoj strukturi jedinjenja kao alkoholi, aldehidi, ketoni i 
karboksilne kiseline će lako podleći degradaciji i u anaerobnoj sredini Grossi i saradnici, 
2007). 





Alicikliĉna jedinjenja degradiraju se dobro u aerobnim uslovima, putem ko-
metabolizma (oksidacija supstance, koja se ne koristi za bakterijski rast, Nyholm i 
saradnici,1996)ili komensalizma (interspecijski odnos koji je pozitivan za komensala, a 
neutralan po drugu vrstu) (Stirling i Watkinson, 1977). Ovi interspecijski odnosi 
konzorcijuma doprinose potpunoj mineralizaciji, ali je brzina degradacije ograniĉena 
brojem alkil grupa. 
Aromatiĉna jedinjenja se lako biodegradiraju ili transformišu preko enzima 
dioksigenaze (deciklizacija). Enzimi ovog tipa uvode molekulski kiseonik,kao intermedijeri 
nastaju kateholi, a zatim se raskida vezu izmeĊu ugljenikovih atoma za koje su vezane 
hidroksilne grupe ili u njihovoj blizini, što dovodi do otvaranja prstena i formiranja 
linearnih struktura koje su podložnije biodegradaciji. Naravno, postoje aromatiĉna 
jedinjenja sa 4 i više prstenova, ona predstavljaju pravi izazov za ko-metabolizam i mogu 
se okarakterisati kao perzistentna (Neilson, 2000). 
Eukarioti - kvasci i gljive koriste enzimsku kaskadu citohroma P450 
monooksigenaze u degradaciji aromatiĉnih jedinjenja (Neilson, 2000). Više biljke takoĊe 
metabolišu, akumuliraju i/ili transformišu organske zagaĊujuće supstance (fitoekstrakcija, 
fitovolatizacija, itd.). 
Nakon unošenja zagaĊujućih supstanci i biljke i životinje imaju mehanizme 
detoksifikacije ili ekskrecije, ali proces akumulacije u adipoznom tkivu (životinje) ili 
nedostatak odgovarajućeg enzimskog sistema za biotransformaciju remeti oslobaĊanje od 
ksenobiotika.   
Problem se javlja kada je supstanca rezistentna na hemijske ili biološke 
transformacije, ako zakažu mehanizmi detoksifikacije ili ako nakon transformacije ona 
postaje toksiĉnija za organizme od poĉetne supstance. Poznat primer je sluĉaj trovanja ribe 
u zalivu Minamata (Japan) nakon ispuštanja netretiranih otpadnih voda iz fabrike za 
proizvodnju veštaĉkih Ċubriva, koje su imale znaĉajan sadržaj žive. U anaerobnim, ali i 
aerobnim  uslovima živa postaje metilovana od strane mikroorganizama i ulazi u mreže 
ishrane, a kao posledica biomagnifikacije sadržaj žive raste u organizmima koji se nalaze 
na višoj lestvici u lancu. Kod ovakvih supstanci sudbina i raspodela u životnoj sredini 
najviše zavisi od:  





KOV oktanol voda particionog koeficijenta 
DT50 poluvremena degradacije 
BAF bioakumalcionog faktora 
BCF biokoncentracionog faktora 
 
Perzistentnost je mera rezistentnosti neke supstance prema fiziĉkim, biološkim i 
hemijskim procesima koji imaju za cilj degradaciju ili transformaciju te supstance do forme 
koja nije biodostupna. Perzistentnost se procenjuje na osnovu odgovarajućeg poluvremena 
degradacije (DT50), tj. vremena koje je potrebno da se koncentracija neke supstance u 
odreĊenom medijumu smanji na polovinu (ili vreme koje je potrebno da se 90% supstance 
razgradi DT90). 
Tabela 1. DT50 odreĊenih zagaĊujućih supstanci u umerenoj klimi 
 
Supstanca DT50 u zemljištu DT50 u vodi 
Atrazin  od 100 dana do 1 godine od 55 do 105 dana 
DDT od 2 do 15 godina 28 dana (reĉna voda) 
Fenantren  od 16 do 200 dana od 90 do 120 dana (reĉna voda) 
Karbofuran od 26 do 110 dana od 2 do 6 h (reĉna i jezerska 
voda) 
 
Bioakumulacijaje rezultat usvajanja (škrge, dermalno, inhalacija ili ingestija), 
biotransformacije, detoksifikacije, akumulacije i ekskrecije (toksikokinetike) razliĉitih 
supstanci izmeĊu organizma i životne sredine (Landis, 1995). 
U ovom procesu koncentracija neke supstance u organizmu prevazilazi nivo iste u 
životnoj sredini.   
Do akumulacije dolazi kada usvajanje prevaziĊe eliminaciju ili se metabolizam i 
ekskrecija zagaĊujućih supstanci odvija sporije od usvajanja. Nakon odreĊenog perioda 
akumulacije na kraju dolazi do prevazilaženja granice toksiĉnog efekta. Bioakumulacija 
zavisi od particionog koeficijenta oktanol-voda, temperature, pH, metabolizma, starosti i 
pola organizma, vrste, ponašanja, sezonskog ciklusa, itd. 





Bioakumulacioni faktor se raĉuna preko formule: 




Co – koncentracija date supstance u organizmu; Ci–koncentracija date supstance u 
životnoj sredini (voda, zemljište) ili izvoru (hrana). 
Za lipofilne organske zagaĊujuće supstance, masa se izražava preko ukupne mase 
lipidne supstance u organizmu. Kao posledica hemijske sorpcije na ĉestice i rastvorenu 
organsku materiju u vodenom stubu, znaĉajno se može umanjiti koliĉina koju će organizmi 
apsorbovati. BAF se može prikazati u odnosu na slobodnu - rastvorenu koncentraciju neke 
supstance (Csr).  
    
  
   
 
Biokoncentracioni faktor je odnos koncentracije neke supstance u odreĊenom 
organizmu i koncentracije u okolnom prostoru (npr. vodi) u stanju ravnoteže. 
 Biokoncentraciija se odnosi na efekte (Cn) koji se obiĉno postižu u laboratorijskim 
uslovima, kada se hemikalija iz okolne sredine (Cs) apsorbuje samo respiracijom ili 
dermalno. Biokoncentracioni faktor se raĉuna preko formule: 




Postoji pozitivna linearna korelacija izmeĊu log BCFa i log Kov. 
Biomagnifikacija (trofiĉki transfer) je proces u kome koncentracija neke supstance 
prevazilazi koliĉinu unetu ishranom. Odnosno, biomagnifikacioni faktor (BMF) pokazuje 
da koncentracija zagaĊujućih supstanci u organizmu na jednom trofiĉkom nivou prevazilazi 
koncentraciju kontaminanta u organizmu na prvom nižem trofiĉkom nivou.  
Najjednostavniji naĉin da se kvantifikuje biomagnifikacija je da se podeli sadržaj 
zagaĊujućih supstanci na trofiĉkom nivou n (Cn) sa sadržajem sledećeg nižeg trofiĉkog nivo 
(Cn-1). Ovakav biomagnifikacioni faktor podrazumeva da je koliĉina „masne“ materije u 
organizmu merene i „referentne“ individue ista, ako se ispituje lipofilna komponenta. 
    
  
    
 
 





2.4 Mehanizam biotransformacije ksenobiotika u organizmima 
 
Usvajanje i ekskrecija odreĊene supstance uslovljena je procesima pasivne difuzije 
ili aktivnog transporta. Svi ksenobiotici se mogu podeliti na: superhidrofobne (SH), 
hidrofobne (HFO), polarne (P) i hidrofilne (HFI). Veliki deo hidrofobnih jedinjenja se 
eliminiše pasivnom difuzijom ili ekskrecijom; ili se akumulira u masnom tkivu (SH i 
HFO), dok P i HFI ulaze u fazu I / II bioaktivacije ili detoksikacije i na kraju ekskretuju iz 
organizma.  
Reakcije biotransformacije u organizmu su podeljene u dve faze: 
Faza I bioaktivacije ili detoksikacije su nesintetske reakcije: hidroliza, oksidacija, 
redukcija. Kod njih dolazi do promene rastvorljivosti supstanci nastajanjem polarne grupe 
(-OH, -COOH, -NH2) koje sepotom  prevode u II fazu enzimskih reakcija. 
 Faza II bioaktivacije ili detoksikacije su sintetske reakcije – konjugacija: 
konjugacija sa ugljenim hidratima, amino kiselinama, sulfatima, fosfatima; zatim 
acetilovanjeili metilovanje. Nastaju proizvodi kao što su glukuronidi, sulfati, acetil i 
glutation konjugati, a potom  se izbacuju iz tela ekskrecijom.  
Smanjenje koncentracije ksenobiotika u telu se takoĊe može postići i rastom, 


















2.5 Povezanost doze i efekta zagađujuće supstance 
 
 Toksičnost ne samo da predstavlja potencijal neke supstance da izazove štetan efekat 
na organizam, već i funkciju koncentracije, kao i dužine ekspozicije datoj supstanci. Kako 
bi odredili intenzitet toksiĉnosti hemikalije na organizam prati se odgovor organizma prema 
koncentraciji te supstance testovima toksiĉnosti. 
 Toksikološki test je procedura koja se koristi za procenu efekta izabrane 
supstance/smeše na test vrstu/e u strogo kontrolisanim, standardizovanim uslovima, koji 
omogućuju poreĊenje i ekstrapolaciju dobijenih rezulatata na uslove prirodnog sistema. 
 Toksični efekti - odgovor organizma koji se beleži nazvan je “endpoint”, u 
slobodnom prevodu - krajnji ishod. On je u direktnoj vezi sa koncentracijom zagaĊujuće 
supstance. Odgovor organizama može biti: 
- subletalni: rast, razviće, reprodukcija, patologija, fiziološke promene, ponašanje ili 
- letalni: smrtnost / preživljavanje. 
 Toksiĉni efekti se mogu kvantifikovati kao: broj uginulih, broj oploĊenih jaja, 
specifiĉna stopa dužinskog / masenog individualnog / populacionog rasta, procenat 
enzimske inhibicije, broj skeletnih abnormalnosti, verovatnoća pojave tumora, itd. Najviše 
korišćeni krajnji ishod je smrt organizma – u akutnom jednokratnom izlaganju organizma 
odreĊenoj koncentraciji. 
 Osnovni princip svih testova toksiĉnosti je dozna zavisnost reakcije (odgovora) 
organizma (populacije / ekosistema) na izloženost toksiĉnom agensu. Koristeći ovaj 
princip, toksikološki testovi se planiraju i postavljaju tako da opišu odnos koncentracije - 
efekta (odgovora).  
 Nekada je mereni odgovor organizma na hemikaliju bio po principu “sve ili ništa”.  
Praćen je mortalitet (preživljavanje) i ovakvi testovi su kratkoroĉni-akutni testovi. Mada 
kada se ispituje toksiĉnost neke supstance (naroĉito u akvatiĉnim sistemima) prvo se 
primenjuju testovi nalaženja opsega (eng. range-finding) u kome se efekat ispoljava. 
Najĉešće se sastoji od akutnog statiĉkog testa, test grupe sa po 5 ĉlanova, logaritamske 
serije razblaženja 0.10%, 1.00% 10.0% i100%, kao i kontrolne grupe. Vreme trajanja testa 
je od 8 do 24 h. Slede “definitivni” testovi toksiĉnosti koji ukljuĉuju više grupa organizama 





sa po 10 ili više od deset ogranizama u uskom rastućem (geometrijskom) nizu koncentracija 
supstance/smeše (6.25%, 12.5%, 25%,50%, 75% i 100%). Najĉešće se primenjuje serija od 
5 koncentracija. Broj uginulih ili deformisanih jedinki prema standardizovanim 
protokolima za akutni test toksiĉnosti beleži se u periodu od 24, 48, ili 96 h (ribe). Kada se 
odredi kumulativni procenat uginulih ili deformisanih jedinki po koncentraciji podaci se 
unose na grafik. Kriva odnosa odgovora i koncentracije ima sigmoidalni oblik, gde je 
centralni deo gotovo linearan, a krajevi koji se bliže 0% i 100% efekta podložni su većoj 
grešci. 
 Iz krive dozne zavisnosti odreĊuje se medijalna koncentracija koja dovodi do 
mortaliteta/deformacije/inhibicije 50% populacije. 
 
 
   
Slika 6. Grafiĉki prikaz odreĊivanja LC50, NOEC i LOEC vrednosti  
 
Vrednost LC50/LD50 se može ruĉnati ili 
- Preraĉunavanje LC50/LD50 ekstrapolacijom sa krive doza-odgovor ili 
- Izraĉunavanje LC50/LD50 u Excel-u uz korišćenje tablica za prevoĊenje procenta 
odgovora u probit jedinice. U obradi rezultata bioloških testova ĉesto je 





potrebno transformisati ih radi statistiĉke analize u probit jedinice, logit ili 
arcsin. 
- Izraĉunavanje LC50/LD50 pomoću jednog od softvera (TestToks 1.0, PHARM 
(Pharmalogic Calculation System, ver. 4.0, 1986) primenom Probit, Spearman-
Karber, Dunnet metode ili neke druge metode u zavisnosti od ulaznih podataka. 
Hodogram selekcije odgovarajuće metode za izraĉunavanje vrednosti nalazi se 
na slici broj 7. 
 
Slika 7. OdreĊivanje LC50 vrednosti, kada se testira serija koncentracija (EPA 2002) 
 
Konaĉni efekat u zavisnosti od testa se sumira kroz sledeće pojmove: 
 
         LD50– primenjena doza pri kojoj je mortalitet populacije 50%  
  







 – letalna koncentracija test supstance ili razblaženje otpadne vode koje izaziva 








 – efektivna koncentracija test supstance ili razblaženje otpadne vode koje 







NOEC – najviša koncentracija/ razblaženje koje ne izaziva statistiĉki znaĉajan pad 
vrednosti posmatranog efekta (preživljavanje, reprodukcija, rast...) 
 
LOEC – najniža koncentracija / razblaženje koja izaziva statistiĉki znaĉajan pad 




 – koncentracija / razblaženje – koje izaziva 50 ili 25% pad  (inhibiciju) 




 i TU 
c 
 - toksiĉne jedinice  
 
ACR – odnos akutna / hroniĉna toksiĉnost 
 
 Doza je trenutno primenjena koncentracija, koja se odlikuje uĉestalošću primene i 
vremenom ekspozicije. Kada govorimo o letalnoj dozi - LD50 to je termin koji se odnosi na 
toksikološke testove, pri ĉemu se doza unosi u telo inhalacijom, ingestijom, ubrizgavanjem 
(najĉešće miša/pacova/zeca) ili se nanosi preko neke površine tela (koža, oĉi, itd). 
Efektivna koncentracija (eng. effective concentracion, EC) opisuje koncentraciju 
zagaĊujuće supstance koja se nalazi u medijumu gde i organizam. Iz krive dozne zavisnosti 
koncentracija koja izaziva 50% negativnog efekta definisana je kao EC50. 
 U sluĉaju da je negativni efekat mortalitet (eng. lethality) ili inhibicija (eng. 
inhibition) onda se EC50 obeležava kao LC50 ili IC50. TakoĊe EC50 i IC50 bi trebali da budu 
niže vrednosti od LC50, jer oštećenje odreĊene funkcije, nastupa pre smrti.  
 Vrednosti LD50 ili LC50 se oĉitavaju sa grafika. Što je niža njihova vrednost to je 
supstanca toksiĉnija. Testovi akutne toksiĉnosti se porede preko LD50 ili LC50 vrednosti, ali 
se oblik ili nagib krive mogu razlikovati, a samim tim i toksiĉni efekat. TakoĊe kao krajnji 





rezultat o toksiĉnosti neke supstance može se uzeti i MATC (eng. maximum acceptable 
toxicant concentration) maksimalno dozvoljena vrednost toksiĉne supstance, a nalazi se 
izmeĊu vrednosti NOEC i LOEC taĉnije NOEC< MATC<LOEC. Vrednost MATC se 
izraĉunava i kao geometrijska srednja vrednost NOEC-a i LOEC-a u regulatorne svrhe. 
 U prisustvu dovoljno podataka o hroniĉnim efektima odreĊene zagaĊujuće 
supstance, može se izraĉunati i faktor aplikacije (faktor primene – za pesticide), koji je 
bezbedan za životnu sredinu. Dobija se empirijski kao odnos MATC (rasta, reprodukcije, 
itd) i LC50 vrednosti dobijene nakon 48 ili 96 h ekspozicije (AF=MATC/LC50). Ovako se 
dobija gruba procena hroniĉne u odnosu na akutnu toksiĉnost, koja je data ACR odnosom. 
Uopšteno testovi toksiĉnosti se mogu podeliti na: 
a) Kratkororoĉne testove sa jednom vrstom 
b) Dugoroĉne testove sa jednom vrstom 
c) Test sa više vrsta, predstavnika razliĉitih trofiĉkih sistema ili staništa 
d) Test sa kulturama tkiva ili ćelija 
Testovi se prema dužini ekspozicije mogu podeliti na akutne i hroniĉne testove: 
Akutni testovi imaju za cilj da utvrde efekat toksiĉne materije u kratkom 
vremenskom periodu (24, 48, 72 i 96h), pri ĉemu se prati preživljavanje organizama i 
obiĉno se izraĉunava LC50. Pre poĉetka akutnog testa radi se preliminarni test (eng. limit 
test) kao „gruba“ procena toksiĉnosti.  
 Kod hroničnih testova vreme ekspozicije organizama je znatno duže (7 ili više 
dana), a koncentracije relativno niske (najmanje test sa pet koncentracija). Posmatra se 
preživljavanje, ali i subletalni efekti (reprodukcija, rast, biohemijski marker, itd), a 
izraĉunavaju se LOEC i NOEC. Cilj testa je da se pokrije što veći deo njihovog životnog 
ciklusa (od jajeta do jajeta), ali se zbog složenosti testa pokriva najosetljiviji period života 
organizma, npr. razvoj od jajeta do larve. TakoĊe se prate i promene u funkcionisanju 
organizama i procenjuju se subletalni efekti na reprodukciju, rast i ponašanje. Ovo nam 
daje dobar uvid u sudbinu populacija u prirodi. 
 Radi lakšeg normiranja rezultati toksiĉnosti efluenata, EPA je preporuĉila uvoĊenje 
jedinica toksiĉnosti TU, koja je efektivni faktor razblaženja datog efluenta (rastvora u 





našem sluĉaju). Prema tipu ekotoksikološkog testa ove jedinice se dele na: TUa – eng. toxic 
unit acute i TUc – eng. toxic unit chronic.  










   
 
Ove dve jedinice su meĊusobno matematiĉki povezane faktorom konverzije –  





  i koriste se radi poreĊenja toksiĉnosti razliĉitih efluenata  





 Kada se razmatraju efekti smeša na organizam, odnos zagaĊujućih supstanci može 
biti aditivni, antagonistiĉki ili sinergistiĉki. 
 
U eksperimentalnoj postavci testova za akvatiĉne sisteme i efluente ispituje se 
direktna apsorpcija iz vode, tako da testovi mogu biti:  
a) Statički test – kada se supstanca doda na poĉetku ispitivanja, nakon ĉega se test medijum 
ne menja do kraja eksperimenta. Prednosti statiĉkog testa su jednostavnost, pristupaĉnost i 
korišćenje manje zapremine uzorka potrebne za analizu. Ovaj test je u suštini manje osetljiv 
jer nema obnove koncentracije supstance, koja se može degradirati ili ispariti što smanjuje 
odgovor.  
b) Semi-statički test – test medijum i ispitivana supstancase periodiĉno menjaju (u nekom 
intervalu) u potpunosti ili proporcionalno (delimiĉno). Organizmi su izloženi npr. svežem 
medijumu iste koncentracije zagaĊujuće supstance svaka 24 h. Potrebne su veće zapremine 
uzorka od statiĉkog testa (US EPA, 2002) 
c) Protočni test – eksperimentalni uslovi kada se koncentracija ispitivane supstance u 
medijumu održava konstantnom i vrši se recirkulacija medijuma. Ovakav test se može 
realizovati ili direktno unošenje uzorka od mesta uzorkovanja u sistem za razblaživanje 





(„on-site“ test) ili formiranjem kompozitnog uzorka koji se periodiĉno donosi i uliva u 
posudu odakle teĉnost cirkuliše u sistem za razblaživanje. Kompozitni uzorak zahteva kako 
veliku koliĉinu uzorka i medijuma za razblaženje, tako i prostor za skladištenje i postavku. 
  
2.6 Izbor organizma-test modela 
 
 Izbor organizma – test modela, zasniva se na ekološkim i funkcionalnim odlikama 
tog organizma. Najĉešće se koristi više organizama sa razliĉitih trofiĉkih nivoa (umesto 
pojedinaĉne vrste), zatim oni koji daju odgovor na veliki opseg koncentracija, imaju veliki 
areal rasprostiranja, po mogućnosti autohtone vrste ili komercijalno dostupne vrste. 
Organizmi korišćeni u laboratorijskim testovima mogu biti gajeni ili komercijano dostupni 
(Daphtoxkit F magna, Artoxkit, Microtox®, BioFix®Lumi-10, itd), ali moraju zadovoljiti 
sledeće uslove: dobro fiziološko stanje (preživljavanje, rast i/ili reprodukcija), normalno 
ponašanje, uhranjenost, mali mortalitet u posudama gde se kultura gaji, ali i u kontrolnoj 
grupi. Zdravlje i osetljivost organizma testira se referentnom supstancom. Postoje tri tipa 
kontrole u ekotoksikološkim testovima: 
 1. Negativna kontrola – sadrži samo medijum u kome se organizmi nalaze bez 
supstance ili organskog rastvaraĉa 
 2. Kontrola sa organskim rastvaračem – u sluĉaju da je supstanca slabo rastvorljiva 
u vodi koristi se organski rastvaraĉ (npr. DMSO). Ova kontrola je ista kao negativna, ali uz 
dodatak organskog rastvaraĉa ekivalentnog koncentraciji koja se nalazi u tretiranim 
grupama.  
 3. Pozitivna (referentna) kontrola – izlaganje organizma koji se koristi u testu, 
supstanci poznatog toksiĉnog efekta (NaCl, CuSO4, SDS, K2Cr2O7). Smisao upotrebe 
referentne supstance je da se potvrdi osetljivost organizma. Testiranje referentnom 
supstancom se izvodi bar jednom meseĉno i dobijene vrednosti se unose u kontrolne 
grafike (karte) (µ (LC50) ± 2 SD) radi kontrole kvaliteta testova.  
 Testiranje u laboratorijskim uslovima bi trebalo da podrazumeva: 
1. Kontrolisane uslove pod kojima se test odvija: pH, temperatura, rastvoreni kiseonik, 
fotoperiod, hemijski sastav medijuma. 





2. Organizme koji se izlažu rastućoj koncentraciji ispitivane supstance u identiĉnim 
posudama, odreĊeni vremenski period. 
3. Praćenje toksikološki standardizovanog, krajnjeg odgovora u testu (eng. “endpoint”), 
koji se poredi izmeĊu tretiranih grupa i kontrolne grupe. 
U rezultatima svakog testa važno je navesti koja je supstanca i u kojoj koncentraciji 
ispitana, koja je vrsta korišćena, vreme ekspozicije kao i odgovor (endpoint),  koji je 
praćen. Pored poĉetnih (nominalnih) vrednosti supstance, preporuĉeno je izmeriti 
koncentraciju tokom testa – efektivna koncentracija ispitivane supstance (dozvoljeno 
odstupanje npr. za pesticide je 20%), jer može doći do isparavanja, adsorpcije ili nekog 
drugog procesa koji smanjuje dostupnost supstance organizmima.  
Kada se ispituju toksiĉni efekat efluenta, ulazne vode ili rastvora, bitno je da pH 
vrednost rastvora ne izlazi iz opsega 6 – 9, jer van opsega fiziološki efekat pH ne daje 
relevantan odgovor vezano za zagaĊujuću supstancu. Ovo se može proveriti postavkom dve 
serije eksperimenata istog uzorka, jedne sa nativnom pH vrednošću i druge sa podešenom 
pH vrednošću na pH 7 (za slatkovodne organizme) ili pH 8 (marinski organizmi). 
 Podešavanje se najĉešće radi sa nekoliko kapi 0,1M NaOH i 0,1M HCl (US EPA, 
2002). Koliĉina kiseonika u rastvoru mora biti iznad 4 mg/L. Kriterijum validacije svakog 
testa osim odgovora na referentnu supstancu je i procenat mortaliteta u negativnoj kontroli, 
koji ne sme da preĊe 10% (preživljavanje ≥ 90%). Ukoliko odgovor prevaziĊe 10 % 
mortaliteta, podrazumeva se da je došlo do greške u postavci testa ili osetljivosti organizma 
i rezultati testa se odbacuju. 
Što se tiĉe osetljivosti ekotoksikološkog testa za neki uzorak, znaĉajan je i broj 
ponavljanja, gde minimalni broj ponavljanja po koncentraciji zavisi od vrste testa i 












2.7 Primena ekotoksikoloških testova u praksi 
 
Ekotoksikološka aktivnost pojedinaĉnih supstanci (hemikalija) može se proceniti 
standardizovanim testovima, koji nisu precizni pokazatelj uticaja na životnu sredinu, ali su 
najbolja dostupna metoda za razumevanje integrisanog efekta više zagaĊujućih supstanci. 
Primena ekotoksikoloških testova našla je svoje mesto u: 
1. Kontroli kvaliteta otpadnih voda (Ukupna toksiĉnost otpadnih voda na osnovu 
Uredbe o GVE) 
2. Proceni rizika od hemikalija (Zakon o hemikalijama/REACH, Zakona o biocidima, 
Zakona o sredstvima za zaštitu bilja) 
3. Standardizaciji ekotoksikoloških metoda (ISO/OECD/EPA) prema regulativi 
 
2.7.1 Kontrola kvaliteta otpadnih voda 
 Regulativa u našoj zemlji iz zaštite voda se do 2011. godine zasnivala na imisionim 
standardima (MDK – maksimalno dozvoljena koncentracija u površinskim vodama u zoni 
totalnog mešanja 95%). Postojali su opštinski pravilnici o kvalitetu industrijskih voda koje 
su mogle biti ispuštene u kanalizaciju, a kontrola kvaliteta se zasnivalana fiziĉko-hemijskoj 
analizi.  
 U cilju harmonizacije nacionalnog zakonodavstva sa Evropskom unijom, kao 
zemlja kandidat Srbija je preduzela znaĉajne mere u implementaciji ciljeva Okvirne 
direktive EU o vodama (eng. Water Framework Direcitve 2000/60/EC, WFD) tj. dostizanje 
dobrog ekološkog i hemijskog sastava svih evropskih površinskih i podzemnih voda do 
2015. godine.  
 Zakonske osnove donete u ovom cilju su Zakon o vodama ("Službeni glasnik RS", 
br. 30/2010 и 93/2012) i uredbe o graniĉnim vrednostima zagaĊujućih supstanci: Uredba o 
graniĉnim vrednostima prioritetnih i prioritetnih hazardnih supstanci koje zagaĊuju 
površinske vode i rokovima za njihovo dostizanje (“Službeni glasnik RS”, br. 35/2011); 
kao i Uredba o graniĉnim vrednostima emisije (GVE) zagaĊujućih materija u vodama i 
rokovima za njihovo dostizanje (“Službeni glasnik RS”, br. 67/2011).   





 Definisani su – opšti kriterijumi za odreĊivanje pojedinih zagaĊujućih supstanci, ali 
i graniĉne vrednosti emisije (GVE) za otpadne vode, koje su podeljene prema tipu efluenta 
i grani industrije. Ove GVE - obuhvataju masu izraženu odreĊenim specifiĉnim 
parametrima, koncentraciju i/ili nivo emisije, koji ne mogu biti prekoraĉeni u toku jednog 
ili više vremenskih perioda (“Službeni glasnik RS”, бр. 30/2010). Uveden je i pojam broj 
jedinica toksiĉnosti – TU= 100/LC50 ili TU=100/EC50; što je veća TU to je toksiĉnost 
efluenta veća. Propisane su TU vrednosti otpadnih voda za ribe, dafnije i luminiscentne 
bakterije.  
 Na nivou EU – insistira se na održavanju kvaliteta akvatiĉnih ekosistema i 
niskomnivou hemijskog zagaĊenja tj. uklanjanju zagaĊujućih prioritetnih supstanci iz vode. 
Akcenat je postavljen na ekotoksiĉnost i toksiĉnost za ljude. Aneksom X WFD, Odlukom 
2455/2001/EC uspostavljena je prvobitna lista prioritetnih supstanci koja je obuhvatila 33 
prioritetne supstance ili grupe supstanci, koje predstavljaju rizik za akvatiĉne ekosisteme; 
kao i podgrupa prioritetne hazardne suspstance koje imaju osobinu toksiĉnosti, 
perzistentnosti i bioakumulativnostiu ekosistemu. Cilj je potpuno ograniĉenje i konaĉno 
prestanak emisije istih do 2020. godine. 
 Velika prednost WFD je to što u periodu od 4 godine radi reviziju liste prioritetnih 
zagaĊujućih supstanci. U januaru 2012. godine Evropska Komisija je predložila novih 15 
supstanci koje se koriste u proizvodnji pesticida i biocida, kao nusproizvodi sagorevanja, ali 
i nekih farmaceutskih supstanci, da se stave na listu prioritetnih supstanci. Restrikcija u 
vidu MDK odreĊena je 2013. godine za 12 supstanci (Direktivom 2013/39/EU) i ona će 
stupiti na snagu 2018. godine, sa ciljem da se postigne zadovoljavajući nivo do 2027. 
godine, dok za 3 supstance ukljuĉujući i antipiretike nakon glasanja nije uvedena 
restrikcija, nego obavezno praćenje i ponovna evaluacija 2018. godine (ĉlan 8b. Direktive 
2013/39/EU). 
 Kada je u pitanju monitoring ovih supstanci Direktiva 2009/90/EC, postavlja 
zahteve u pogledu minimalnih QA/QC kriterijuma za analitiĉke metode koje se primenjuju 
u okviru monitoringa statusa voda, sedimenta i biote, a kojim se obezbeĊuju kvalitet i 
uporedivost analitiĉkih rezultata.  Kako bi laboratorije mogle da vrše date analize 
neophodan je sistem akreditacije laboratorija u skladu sa EN ISO/IEC-17025. 





2.7.2 Ekotoksikološka procena rizika -  ERA (eng. Ecological Risk Assessment) 
 Komercijalne hemijske supstance, njihovi metaboliti i intermedijeri u životnoj sredini 
se nalaze u kompleksnim smešama, za analizu njihovog uticaja ili dalju regulativu 
(ograniĉavanje emisije), hemijske tehnike nisu dovoljne, već se kombinujusa 
ekotoksikološkim testovim. Ekotoksikologija koristi informacije iz toksikologije, hemije i 
procene izloženosti životne sredine hemikalijama, kako bi se izvela procena rizika za 
organizme - na razliĉitim nivoima (od subćelijskog do ekosistemskog), kao i prihvatljivost 
tog rizika (Rand, 1995). 
Osnovni okviri ERA podrazumevaju (Rand 1995; Connell i saradnici, 1999):  
 1) Identifikaciju opasnosti – uslovi životne sredine, fiziĉko-hemijska svojstva i 
transformacija hemikalija, ciljevi zaštite (vrsta, grupa organizama, funkcionalnost 
ekosistema, itd) 
 2) Procenu ekspozicije – spada u domen hemije životne sredine i hemijskog 
monitoringa. Odnosi se na ekspoziciju ekološke zajednice toksiĉnoj materiji u prirodnom 
okruženju (Connell i saradnici, 1999). Ekspozicija varira u prostoru (biotiĉki i abiotiĉki 
faktori), kao i vremenu, tako da se može izmerit u više vrednosti za odreĊenu supstancu. 
PEC (eng. Predicted Environmental Concentration) je koncentracija supstance u životnoj 
sredini koja može biti izmerena ili ustanovljena matematiĉkim modelom. Vrednosti PEC se 
za pojedinaĉne delove životne sredine (vodu, sediment, zemljište i vazduh) posebno i 
izražavaju (Karan, 2010).  
 3) Procenu efekta (odnosa doza-odgovor) – spada u domen toksikologije, 
ekotoksikologije i ekologije (biomonitoringa). Dobijene vrednosti LC50, LOEC ili NOEC 
za više vrsta se ekstrapoliraju kako bi stekli uvid u ugroženost ekosistema i izraĉunali 
oĉekivane koncentracije bez negativnog efekta (eng. Predicted No Effect Concentration, 
PNEC) za životnu sredinu (Karan, 2010).  
 Kada vrednost PNEC-a utvrĊujemo na osnovu ograniĉenog broj podataka, ukljuĉuje 
se i faktor nesigurnosti pomoću koga se vrednosti dobijene laboratorijskim ispitivanjem 
prevode u oĉekivane koncentracije koje neće izazvati štetan efekat u ekosistemu. Faktor 
nesigurnosti može biti korišćen za ekstrapolaciju podataka sa akutnog na hroniĉni nivo, kao 





i sa najniže koncentracije koja izaziva efekat pri hroniĉnoj izloženosti do efekata u 
spoljašnjoj sredini. Za svaki korak ekstrapolacije predloženi faktor nesigurnosti je 10.  
 U Tabeli 2. priložene su vrednosti faktora nesigurnosti u proceni efekata za 
akvatiĉne sisteme (Van Leeuwen i Hermens, 1995). Ukoliko ovaj faktor ne bi bio ukljuĉen 
odreĊeni delovi ekosistema ostali bi nezaštićeni našom procenom rizika (Karan, 2010).  
 
Tabela 2. Faktor nesigurnosti kod procene efakata za vodene ekosisteme 
 
Dostupne informacije na osnovu kojih se 
utvrĊuje vrednost PNEC-a 
Vrednost faktora nesigurnosti 
Najniža NOEC dobijena ispitivanjem na 
algama, ribama i beskiĉmenjacima 
10 
Najniža LC50 dobijena ispitivanjem na 
algama, ribama i beskiĉmenjacima 
100 
Najniža LC50 dobijena ispitivanjem jedne 
ili dve akvatiĉne vrste 
1000 
 
4) Karakterizaciju rizika 
Karakterizacija rizika obuhvata sve informacije dobijene u prethodnim koracima i na 
osnovu kojih se predviĊa verovatnoća pojave štetnih efekata na ekološku zajednicu. Rizik 
se može izraziti na više naĉina od proste kvalitativne ocene do indeksa opasnosti – 
„hazarda“ (eng. hazard quotient, HQ) na skali od 3 do 30.  
H index = koncentracija zagaĊujuće supstance + sudbina u životnoj sredini + 
toksiĉnost 
Procena rizika za akvatiĉne organizme predstavlja koliĉnik vrednosti 
ekotoksikoloških parametara odreĊene hemikalije za organizme (LC50, EC50, IC50, NOEC) 
pri akutnom i/ili hroniĉnom izlaganju i predviĊene koncentracije te hemikalije za datu 
životnu sredinu (PEC). 
 









,,, 505050  
*TER – eng. Toxicity Exposure Ratio predstavlja odnos izmeĊu toksiĉnosti i 
izloženosti 
 
Na osnovu vrednosti TER donosimo zakljuĉke o prihvatljivosti rizika. Ukoliko je 
akutna vrednost TER>100 ili hroniĉna vrednost TER>10 smatra se da nema rizika od 
akutnog, tj. hroniĉnog štetnog delovanja odreĊene supstance i nije potrebna procena rizika 
višeg nivoa (Cooper i Dobson, 2007; Karan, 2010). Rizici po ekosistem se ĉesto izražavaju 
i preko odnosa PEC i PNEC, a vrednost ovog koliĉnika direktno je proporcionalna 
verovatnoći negativnih efekata na ekosistem. 
PEC/PNEC<1 – ne postoji rizik od štetnih efekata u ekosistemu 
PEC/PNEC>1 – postoji rizik i potrebno je smanjiti izloženost (Van Leeuwen i 
Hermens, 1995; Karan, 2010). 
5)Utvrđivanje i upravljanje rizikom – podrazumeva smanjenje rizika, dodatna 
ispitivanja ili prihvatanje rizika. Prihvatljiv rizik je definisan kao akcident sa visokom 
verovatnoćom da će se dogoditi, ali sa zanemarljivim posledicama. 
 Jasna procena ekotoksiĉnosti neke hemikalije je komplikovana, jer u životnoj 
sredini ona ukljuĉuje hiljade vrsta koje pokazuju razliĉitu osetljivost pri ekspoziciji. 
Ameriĉka agencija za zaštitu životne sredine (US EPA) predložila je skup primenljivih 
metoda, koristeći vrednosti za toksiĉnost na pojedinim vrstama, za dobijanje vrednosti koje 
se tiĉu ĉitavog ekosistema uzimajući u obzir nedostatak podataka i raznolikost vrsta pod 













Prema zakonodavstvu EU otrovne i opasne supstance su regulisane: 
Direktivama kojim se reguliše registracija, proizvodnja, upotreba i trgovina pesticidima 
(Council Directive 91/414/EEC EC Agrochemical Registration) odnosno biocidima 
(Directive 98/8/EC of the European Parliament and of the Council concerning the 
placing of biocidal products on the market) 
Direktivom kojom se reguliše klasifikacija, pakovanje i oznaĉavanje opasnih supstanci 
(Classification, Packaging and Labeling Dangerous Substances, 67/548/EEC, 6. i 7. 
amandman 1999/45/EC), kao i 
REACH – Regulativom (EC) No 1907/2006 – Registracija, evaluacija, autorizacija i 
restrikcija hemikalija (eng. Regulation concerning the Registration, Evaluation, 
Authorisation and Restriction of Chemicals) 
 
REACH regulativa je veoma obimna, popularna i primenljiva. Ona izmeĊu ostalog 
podrazumeva da osetljivost ekosistema prvenstveno zavisi od najosetljivije vrste u njemu, 
tako da zaštitom strukture ekosistema održava se i njegova funkcija. Prema REACH-u 
vrednosti dobijene u testovima toksiĉnosti ne koriste se direktno u proceni rizika već kao 
osnova u odreĊivanju PNEC-a, jer je poznato da je osetljivost ekosistema na neku 
hemikaliju veća od osetljivosti organizma u laboratorijskim uslovima. Ovo je razlog što se 
procena ekološkog rizika zasniva na odnosu PNEC i PEC.  
 U REACH u pod delom C se nalaze metode za ispitivanje ekotoksiĉnosti razliĉitih 
hemikalija (http://edepot.wur.nl/187906).  
- c. 1. akutna toksiĉnost kod riba 
- c.2. metoda ispitivanja akutne toksiĉnosti: imobilizacija Daphnia sp. 
- c.3. akutno ispitivanje inhibicije rasta algi 
- c.4. odreĊivanje brze biorazgradljivosti 
- c.5 razgradnja –biohemijska potrošnja kiseonika 
- c.6. razgradnja – hemijska potrošnja kiseonika 
- c.7. razgradnja –abiotiĉka razgradnja: hidroliza kao funkcija  pH 
- c. 8. toksiĉnost za kišne gliste metoda ispitivanja sa veštaĉkim zemljištem 
- c. 9. biorazgradnja – Zahn –Wellens test 





- c. 10. biorazgradnja - ispitivanje stimulacije aktivnog mulja 
- c. 11. biorazgradljivost - ispitivanje inhibicije respiracije aktivnog mulja 
- c. 12. biorazgradljivost-  semikontinualna metoda sa aktivnim muljem (SCAS)  
- c.13 biokoncentracija -  ispitivanje u protoĉnim uslovima na ribama 
- c.14. ispitivanje rasta riblje mlaĊi 
- c.15. ribe, metoda ispitivanja kratkoroĉne toksiĉnosti na embrionalnom i 
larvalnom stadijumu 
- c.16. pĉele – ispitivanje akutne oralne toksiĉnosti 
- c.17. pĉele – ispitivanje akutne kontaktne toksiĉnosti 
- c.18. adsorpcija /desorpcija pomoću metode ravnoteženog stanja  
- c.19. odreĊivanje koeficijenta adsorpcije (Koc ) na zemljištu i otpadnom mulju 
upotrebom teĉne hromatografije visokih performansi (HPLC) 
- c.20  metoda ispitivanja toksiĉnosti po reprodukciju Daphnia magna 
- c.21. zemljišni mikroorganizmi - ispitivanje transformacije azota 
- c.22. zemljišni   mikroorganizmi - ispitivanje transformacije ugljenika 
- c.23. aerobna i anaerobna transformacija u zemljištu 
- c.24. aerobne i anaerobne transformacije u sistemima voda - sediment 
 
 U Srbiji je prema regulativi EU donet Zakon o hemikalijama i podzakonski akti 
doneti na osnovu njega harmonizovani su sa: Uredbom 1907/2006; Direktivom 67/548; 
Direktivom 1999/45; Uredbom 440/2008; Direktivom 2004/42; Uredbom 689/2008; 
Uredbom 1272/2008 i Uredbom 648/2004. 
 Srbija je takoĊe 2010. godine donošenjem Pravilnika (Službeni glasnik RS, br. 
64/10 i 26/11 ili CLP/GHS propis) o klasifikaciji, pakovanju, obeležavanju i oglašavanju 
hemikalije i odreĊenog proizvoda usvojila globalno harmonizovan sistem klasifikacije i 
obeležavanja hemikalija UN ( eng. The Globally Harmonized System of Classificationand 
Labelling of Chemicals, United Nations 2011).  
 
 





Prema GHS-u uopšteno na osnovu ekotoksikoloških vrednosti mogu se izdvojiti nivoi 
ekotoksiĉnosti i zagaĊujuće supstance klasifikovati kao: 
I) Veoma toksiĉne EC50≤ 1 mg/L; 
II) Toksiĉne 1 mg/L<EC50≤10 mg/L;  
III) Štetne za akvatiĉne organizme 10 mg/L<EC50≤ 100 mg/L. 
IV) Nisu toksiĉne EC50>100 mg/L. 
  
Prema Pravilniku  (“Službeni glasnik RS” br. 64/10 i 26/11) detaljnija klasifikacija se 
obavlja na osnovu rezultata testova toksiĉnosti, vremenu razgradnje, koeficijentu raspodele 
(log Kov), faktoru biokoncentracije (BCF), itd. U vodenoj sredini, supstance koje su 
klasifikovane kao opasne („opasno po životnu sredinu“), dobijaju oznaku rizika (R) koja 
može biti:  
R50 – veoma toksične za vodene organizme:  
U testovima akutne toksiĉnosti: 
Test sa ribama - LC50 (96h) ≤ 1 mg/L 
Test sa dafnijama EC50 (48h) ≤  1mg/L 
Test sa algama IC50 (72h) ≤ 1 mg/L 
R53 – kada supstanca može izazvati dugotrajne štetne efekte u vodenoj sredini: 
Supstanca nije lako razgradiva ili je log Kov ≥ 3. 
R51  - Toksično po vodene organizme 
Akutna toksiĉnost: 
Test sa ribama - LC50 (96h): 1mg/l< LC50 ≤ 10mg/l  
Test sa dafnijama EC50 (48h): 1mg/l< EC50 ≤ 10mg/l  
Test sa algama IC50 (72h): 1mg/L< IC50 ≤ 10mg/l 
R52 -  Štetno za vodene organizme: 
Akutna toksiĉnost: 
Test sa ribama - LC50 (96h): 10mg/l< LC50 ≤ 100mg/l  
Test sa dafnijama EC50 (48h): 10mg/l<EC50 ≤ 100mg/l  
Test sa algama IC50 (72h): 10mg/l< IC50 ≤ 100 mg/l 





U našoj zemlji od 2017. godine primenjivaće se i važiti samo CLP propisi (Uredba 
272/2008/EC).  
 
2.7.3 Standardizacija ekotoksikoloških metoda (ISO/OECD/EPA) prema regulativi 
 
 Za analizu realnih uzoraka preporuĉuje se analiza smeše – eng. Whole Effluent 
Assessment (WEA), kao biološki metod u proceni ekotoksiĉnosti nekog efluenta. Test se 
sastoji  u izlaganju akvatiĉnih organizama otpadnoj vodi (efluentu) i praćenju parametara 
kao što s preživljavanje, rast, pokretljivost ili reprodukcija. Na ovaj naĉin se može proceniti 
sveukupni efekat na organizam. Biološki testovi sa hemijskom analizom predstavljaju 
osnovu zaštite životne sredine, jer se efluenti ili njihova frakcija mogu analizirati pre 
ispuštanja. 
 Kao primer WEA testa možemo navesti više razliĉitih ekotoksikoloških testova sa 
razliĉitim vrstama i sa razliĉitim “endpoint”: 
 -Daphnia magna 24h (48h) test akutne toksiĉnosti (test imobilizacije) radi se po 
standardizovanim protokolima: OECD 202, EPA 850-1010, ISO 6341; 1996, SRPS EN 
ISO 6341: 2009. Informacije o kvalitetu nekog uzorka vode dobijaju se na osnovu 
pokretljivosti organizama. 
 -Daphnia magna test hroniĉne toksiĉnosti (Test reprodukcije Daphnia magna) se 
radi po OECD 211 metodi, ISO 10706:2000, SRPS ISO 1076:2010. Meri se efektivna 
koncentracija EC neke supstance u vodi koja dovodi do smanjenja reprodukcije odnosno, 
dugoroĉna subletalna toksiĉnost. Posmatra se: ukupan broj živih potomaka po ženki, prema 
broju potomaka po ženki u kontrolnoj grupi. 
 - Luminiscentne bakterije – Vibrio fischeri, meri se inhibicija luminescence 
bakterije nakon ekspozicije zagaĊujućoj supstanci od 15 min ili 30 min (ISO 11348, 2007); 
Deo 3 Metoda sa liofiliziranim uzorkom bakterija); u sluĉaju mutnih ili obojenih efluenata 
primenjuje se standard (ISO 21338, 2010). Može se primeniti na uzorcima: otpadne vode, 
vodenih ekstrakata, površinske i podzemne vode; morske i brakiĉne vode; eluatima 
sedimenta (intersticijalnu vodu), porne vode, supstancama rastvorenim u vodi. 
 - Artoxkit M test sa zooplanktonom Artemia salina za brakiĉne i marinske sisteme. 





 - Lemna minor (soĉivica), test inhibicije rasta 7 dana. Gaji se u monokulturama, 
testira se serija razblaženja uzorka, a zatim se rast tretirane grupe poredi sa rastom u 
kontroli. Parametri koji se prate su inhibicija rasta, površina frondova (“lista”), biomase ili 
hlorofila (ISO 20079:2005, SRPS EN ISO 20079: 2009). 
 - Test na slatkovodnim jednoćelijskim algama – prati se inhibicija rasta. Ovaj metod 
se primenjuje na supstance koje se lako rastvaraju u vodi (SRPS EN ISO 8692:2009, ISO 
8692:20128692). Ova metoda je takoĊe primenljiva u ispitivanju toksiĉnosti organskih i 
neorganskih materija, lako isparljivih jedinjenja, teških metala i otpadnih voda prema ISO 
14442 i ISO 5667-16.   
 - Test na embrionima i larvama slatkovodnih riba. Prati se broj izleglih jaja i 
preživljavanje larvi. Standardni test akutne toksiĉnosti za ribe (96h) radi se prema 
standardizovanom protokolu OECD 203, EPA 850-1075 ili ISO 12890,1999. Vrsta koja se 
najĉešće koristi je Danio rerio (zebrice). Test može biti statiĉki, semi-statiĉki i protoĉni 
test) u opsegu koncentracija. Dobar je model jer se brže dobijaju rezultati istraživanja kada 
se ispituje npr. karakterizacija neke nove supstance u odnosu na sisarske „in vivo“ sisteme. 
TakoĊe rezultati dobijeni ovim testomsu relevantniji za ljude, nego kad se koriste ćelijske 
kulture ili beskiĉmenjaĉke vrste. Embrioni zebrica su se pokazali kao koristan prototip za 
ispitivanje razvoja kiĉmenjaĉkih vrsta i kao odliĉna alternativa za ispitivanje razvojne 
toksiĉnosti. Standardni testovi hroniĉne toksiĉnosti na ribama se rade po metodi OECD 204 
koja traje 14 dana, a može da se produži i na 21 ili 28 dana. Toksiĉnost u prvim fazama 
razvoja kod riba se meri po metodi OECD 210.  
 -Testovi na hepatocitama riba (Salmo trutta, pastrmka), procena toksiĉnosti 
metabolizma ksenobiotika i endokrinog oštećenja izazvanog ksenobioticima (ISO/TS 
23893 -2, 2007; ISO/WD 23893-3, 2009). 
 -Test sa sojem kvasca (Saccharomyces cerevisiae) za procenu estrogenog (eng. 
Yeast Estrogen Screen, YES) ili androgenog (eng. Yeast Androgen Screen, YAS) efekta 
ksenobiotika u vodi. MeĊunarodni standard (ISO, EPA ili OECD) za ovaj test nije 
dostupan, ali je on veoma dobro opisan u literaturi (Routledge i Sumpter, 1996; Sheahani 
saradnici, 2002) i komercijalno se koristi za odreĊivanje hormonski aktivnih supstanci. 
 





 Većina ovih testova je standardizovana, a kao rezultat se najĉešće prijavljuje EC50 ili 
LC50. Savetuje se da svaki test sadrži 3 ili više predstavnika razliĉitih trofiĉkih nivoa sa liste 
standardizovanih organizama (US EPA, 1995), zbog razliĉite osetljivosti organizama u 
WET testovima.  
 Varijabilnost u biološkim testovima se ne može iskljuĉiti jer je to važna odlika 
ekosistema, ali se njen uticaj na ishod rezultata može umanjiti kvalitetom kontrolne grupe 
pri testiranju, upotrebom standardizovanih i verifikovanih metoda, meĊulaboratorijskim 
analizama (eng. ring-test) i razmenom informacija.   
 WEA – nije isto što i procena ekološkog rizika, ali je izuzetno znaĉajan za 
upravljanje ispuštanja otpadnih voda. Preporuka US EPA-e  je da maksimalna toksiĉnost 
efluenta koji se ispušta u površinske vode ima najviše 0.3 TUa i 1 TUc  za najosetljiviju od 
3 ispitivane test vrste. Kod zagaĊujućih supstanci otpadne vode koja se ispušta u  
slatkovodne ekosisteme uobiĉajeno je da se testovi hroniĉne toksiĉnosti izvode na jednoj 
fitoplanktonskoj vrsti (najĉešće Selenastrum capricornutum), jednoj zooplanktonskoj vrsti 
(najĉešće Ceriodaphnia dubia) i jednoj vrsti riba (najĉešće Pimephales promelas).  
 U sluĉaju da efluenti pokažu akutnu toksiĉnost, obavezno se izvode skraćeni 
hroniĉni testovi ili kratkotrajni testovi za procenu hroniĉne (subletalne) toksiĉnosti, i to 
ponovo na minimum tri razliĉita organizma sa liste standardizovanih vrsta. 
 WEA, takoĊe nije dovoljan za procenu toksiĉnosti pojedinaĉnih supstanci, za to 
služe procedure procene ekološkog rizika. 
  
OECD – eng. The Organisation for Economic Co-operation and Development je 
internacionalna organizacija koju ĉine trideset zemalja Severne Amerike i Evrope. Ona 
koordinira i usklaĊuje politiku vlade, bavi se pitanjima zajedniĉkog interesa i odgovorima 
na meĊunarodne probleme. Rad OECD-a koji se odnosi na hemijsku bezbednost spada u 
„Ekološki, Zdravstveni i Bezbednosni program”.  Protokoli OECD za razliku od nekih 
drugih standarda su i javno dostupni.  
Ekotoksikologija vodenih organizama u okviru OECD standarda obuhvata 
prouĉavanje toksiĉnog efekta razliĉitih supstanci na algama, biljkama, ribama i vodenim 
beskiĉmenjacima, kod kojih se meri akutna i hroniĉna toksiĉnost. Neke od OECD metoda 





za ispitivanje ekotoksiĉnosti su: 201 Inhibicija rasta algi (eng. Algae, Growth 
InhibitionTest); 202 Akutni test imobilizacije dafnija (eng. Daphnia, Acute Immobilisation 
Test); 203 Test akutne toksiĉnosti na ribama (Fish, Acute Toxicity Test); 211 Hroniĉni test 
toksiĉnosti za dafniju (Daphnia magna Reproduction Test), itd. 
 
 Kako bi se smanjili troškovi testova, upotreba organizama, kao i hemikalija postoje 
mnogobrojni softveri, koji na osnovu hemijske strukture predviĊaju posledice na ĉlanove 
ekosistema. Metod analize odnosa strukture i aktivnosti neke supstance ((Q)SAR –eng. 
„„quantitative structure–activity relationship’’) predstavlja prihvatljivu alternative procene 
sudbine i ekotoksiĉnosti zagaĊujućih supstanci u životnoj sredini. Ovaj program na osnovu 
fiziĉko-hemijskih svojstava i molekulske strukture supstance procenjuje njenu: 
biodegradabilnost, mutagenost, ekotoksiĉnost, karcinogenost.  
 Prednost ove predikcione metode je u tome što u kombinaciji sa relativno 
dostupnim i lako izvodljivim testovima daju preliminarnu nauĉnu osnovu za procenu 
opasnosti od neke zagaĊujuće supstance, pre nego što se vide posledice. Najĉešće korišćeni 
((Q)SAR) je US EPA program ekološkog odnosa strukture i aktivnosti (ECOSARTM) (Fent 
i saradnici, 2006). 
  
  





2.8 Tretman prečišćavanja voda 
 
Uzavisnosti od namene i upotrebe vode, kao i izvora (površinska, podzemna, 
komunalna ili industrijska) voda se tretira raznovrsnim tehnologijama za preĉišćavanje. 
Najvažnije tehnologije za preradu vode prikazanesu u Tabeli 3.  
 
 
Klasiĉni fiziĉko – hemijski tretmani u preĉišćavanju vode poput adsorpcije, 
flokulacije, hemijske oksidacije/redukcije ili konvencionalnih mikrobioloških tehnika 
(Sonune i Rupali, 2004) su slabo efikasni u uklanjanju “savremenih” zagaĊujućih supstanci 
iz vode. Komercijalno dostupne boje, pesticidi, farmaceutski proizvodi i njihovi metaboliti 
ĉesto se detektuju u otpadnoj, površinskoj, pa ĉak i vodi za piće. Glavni izvor zagaĊujućih 
supstanci u površinskim vodotocima su postrojenja za preradu otpadne vode (Castiglioni i 
saradnici, 2006). 
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 Poslednjih 20 godina razvijene su razliĉite nekonvencionalne tehnike preĉišćavanja 
zagaĊujućih supstanci (ksenobiotika) iz vodenog matriksa meĊu kojima se po efikasnosti 
istiĉu unapreĊeni oksidacioni procesi (eng. Advance Oxidation Processes, AOP). 
 
2.9 Unapređeni oksidacioni procesi - AOP 
 
UnapreĊeni oksidacioni procesi predstavljaju kombinaciju hemijskih i fiziĉkih 
metoda, koja se pojavila poĉetkom 90-tih godina za sanitaciju vode i sterilizaciju razliĉitih 
površina (Navarro i saradnici, 2005; Shu i Chang, 2005). Ovo su destrukcione tehnike 
zasnovane na formiranju razliĉitih reaktivnih vrsta (•OH, O2
−
, H2O2, O3, itd), koje dovode 
do mineralizacije organskih zagaĊujućih supstanci bez formiranja dodatnog otpada ili je 
njegova koliĉina znatno umanjena (Gogate i Pandit 2004). 
 Tehnike koje se najĉešće koriste u AOP-ima su: procesi zasnovani na vodonik- 
peroksidu (H2O2 + UV, Fenton i foto-Fenton) (Krutzler i saradnici, 1999), fotokatalizi 
(UV+TiO2) (Legrini i saradnici,1993; Michael i saradnici, 1995; Akira i saradnici,2000), 
ozonu (O3, O3 + UV i O3 + katalizator) (Benitez i saradnici, 2000; Contrerasa i saradnici, 
2003, Eduardo i saradnici, 2006), razliĉitim kombinacijama oskidativnih vrsta (Roberto i 
saradnici, 1999; Santiago i saradnici,2002; Marc i saradnici,  2004;Guido i saradnici, 2008), 
sonolizi (Gogate i Pandit 2004), elektrolizi (Comninelliis i saradnici, 2008) i elektriĉnom 
pražnjenju.  
Tokom unapreĊenih oksidacionih procesa nastaju hemijske vrste izuzetne oksidacione 
sposobnosti kao što su •OH radikal i druge kratkoživeće radikalske vrste. Hidroksilni 
radikali, posle fluora (E° = 2.8V u kiseloj sredini) imaju najaĉi oksidacioni potencijal 
imogu mineralizovati organsku materiju do CO2 i H2O (Hunsberger i saradnici, 1977).  
Pored velikog broja ispitanih AOP-a odreĊenu prednost za dekontaminaciju vode 
pokazala je tehnologija elektriĉnog pražnjenja, jer produkcija hidroksi radikala zahteva 
dosta energije, a to se postiže upotrebom visokonaponskih elektriĉnih pražnjenja. 
Elektriĉno polje u vodenom rastvoru dovodi do fiziĉkih (UV, udarni talasi sa 
nadpritiskom) i hemijskih procesa, usled ĉega nastaju razliĉite reaktivne vrste (•OH, H•, O•, 
HO2•, H2O2, O2, O3). Prema naĉinu pražnjenja ove procese možemo podeliti na: elektrolizu 





kontaktnim pražnjenjem – eng. contact glow discharge electrolysis,CGDE (Tezukau i 
Iwasaki, 1998), dielektriĉno barijerno pražnjenje – eng. dielectric barrier discharges DBD 
(Bubnov i saradnici, 2004; Dojĉinović i saradnici, 2008) i impulsno korona pražnjenje – 
eng. pulsed corona discharges PCD (Zheng i saradnici, 2007 i Hao i saradnici, 2007).  
Elektriĉno pražnjenje je omogućilo “in situ”generisanje ozona umesto “ex situ” i 
efikasan naĉin da se iskoristi većina hemijskih aktivnih vrsta za dekontaminaciju vode 
(Muhammad i saradnici, 2001). Zona pražnjenja treba da se naĊe u direktnom kontaktu sa 
vodom. 
Osim već navedenih predosti AOP-a u preĉišćavanju vode treba istaći da se oni mogu 
koristiti pri ambijentalnim uslovima (atmosferskom pritisku i sobnoj temperaturi), 
odvojeno ili u kombinaciji sa konvencionalnim metodama preĉišćavanja vode.  
AOP-i kao predtretman konvencionalnim metodama smanjuju otpornost razliĉitih 
zagaĊujućih supstanci i toksiĉnost metala za biološki tretman, a kao posttretman biološkom 
tretmanu obezbeĊuju dezinfekciju (zamena hlorisanju ili ozonizaciji) i uklanjaju 
biorazgradive intermedijere (Comninellis i saradnici, 2008). TakoĊe treba napomenuti da 
pored ambijentalnih postoje i neambijentalni AOP tretmani, koji iziskuju znatno više 
temperature i pritisak (npr. WAO –oksidacija vlažnim vazduhom, oksidacija superkritiĉnim 
vlažnim vazduhom, itd) (Gogate i Pandit, 2004). 
AOP-i koji se najĉešće koriste za tretman voda ukljuĉuju: ozonizaciju, Fentonov 
reagens, heterogenu i homogenu fotokatalizu (UV ili VIS), elektrohemijske procese, 




















 Ozon, kao najrasprostranjenije oksidaciono sredstvo; odlikuje se većim standardnim 
redoks potencijalom (E° = 2.07 V) u odnosu na oksidante poput permanganatnog jona (E° 
= 1.67 V), vodonik-peroksida (E° = 1.77V) i hlor-dioksida (E° = 1.27 V). Svojstvo ozona 
da oksiduje organsku materiju dalo je prednost ovoj tehnici u industriji i dezinfekciji vode 
(Lezcano i saradnici, 2000). 
Ozon u prirodi nastaje fotolizom molekulskog kiseonika u atmosferi, a potom 
reakcijom atomskog i molekulskog kiseonika:  
 
          
         
 
U vodi ozon može da reaguje na dva naĉina: 
1. Reakcije molekulskog ozona - direktno 
2. Reakcije radikalskih vrsta koje nastaju u vodi razlaganjema ozona – indirektno 
 
Mehanizam, koji će biti favorizovan zavisi od pH, temperature i hemijskog sastava 
vode. U veoma kiselim rastvorima preovlaĊuje direktni mehanizam, dok u rastvorima sa 
većim vrednostima pH do izražaja dolazi radikalski mehanizam (Tang 2004; Tarr 2003).
 Ozon reaguje vrlo selektivno sa jedinjenjima koja imaju specifiĉne funkcionalne 
grupe: nezasićeni i aromatiĉni ugljovodonici sa hidroksilnim, amino idrugim grupama. 
Gas ozon koji nastaje elektriĉnim pražnjenjem u plazmi se može uduvavati u vodeni 
rastvor(životni vek O3 t=10-60 min), gde se rastvara i efikasno uklanja mikroorganizme 
(20
◦
C, c(  ) = 0.16 mg/L, t= 0.1 min, smanjenje 4 log) (Anpilov i saradnici, 2001). Na 












Prednosti ozonolize u odnosu na klasiĉno hlorisanje vode: 
 
 Nema potrebe za posebnim uslovima skladištenja i ĉuvanja toksiĉnih hemikalija 
 Intermedijeri ozonizacije nemaju štetnog efekta na ljude i okolinu 
 Ozon je jak oksidans i može uništiti veliki broj organskih zagaĊujućih supstanci 
 Uklanja boju, miris i suspendovani materijal 
 Efikasno uništava spore, bakterije i viruse. 
 Mana ozonolize bi bila cena kada se koristi u velikim sistemima i toksiĉnost pri 
direktnom ispuštanju u životnu sredinu. 
 
2.9.2 Fotoliza 
Fotoliza podrazumeva fotohemijsku (UV-VIS) transformaciju zagaĊujućih supstanci. 
U realnim uslovima životne sredine zavisi od: pH, saliniteta, dubine, turbiditeta, intenziteta 
sunĉevog zraĉenja, klimatskih odlika. Fotoliza može biti direktna i indirektna.  
Direktna fotoliza podrazumeva damolekul apsorbuje sunĉevu energiju odgovarajuće 





s; Owen, 1971). Molekul se moževratiti u prvobitno stanje ukoliko se 
apsorbovana energija oslobodi (fluorescencija, fosforescencija, kolizija, itd) ili se poĉetna 
supstanca degradira i nastaju drugi molekuli – proizvodi degradacije. 
Indirektna fotoliza je dvostepeni proces. U akvatiĉnoj sredini ukljuĉuje molekule 
(nitrati, nitriti, huminske i fulvo kiseline) koji pod dejstvom sunĉevog zraĉenja mogu 
generisati visoko reaktivne vrste (O2
•-
, •OH, •OOR, CO3
•-
, itd) i slobodne elektrone koji 
dovode do fotodegradacije zagaĊujuće supstance (reakcije 1-2). Drugi naĉin indirektne 
fotolize naziva se fotosenzitizacija, gde svetlost apsorbuje supstanca koja prenosi energiju 
na ciljni molekul (zagaĊujuće supstance), prevodeći je iz osnovnog u pobuĊeno stanje i  
tako inicira degradaciju (Faust i Hoigné, 1987).TakoĊe indirektna fotoliza može teći kroz 
formiranje sekundarnih fotooksidanasa preko fotosenzitera. Tako huminska supstanca kao 
fotosenziter pokreće formiranje vodonik-peroksida i na kraju hidroksiradikala koji 
interaguju sa zagaĊujućom supstancom (reakcije 4-7) (Cooper WJ i Herr FL, 1987): 
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2.9.3 Fentonov reagens 
 Predstavlja oksidacioni procesu kome jerazlaganje vodonik-peroksida katalizovano 
solima gvožĊa (Neyens i Baeyens 2003).Vodonik-peroksid ima mnogobrojne prednosti u 
odnosu na uobiĉajene oksidacione procese poput hlorisanja ili ozonolize; a to su 
komercijalna dostupnost, termalna stabilnosti neograniĉena rastvorljivost u vodi. 
Kombinacija vodonik-peroksid sa solima gvožĊa (II) naziva se Fentonov process 
(H2O2/Fe
2+
). Prvi put je upotrebljen 1894. godine za oksidaciju vinske kiseline do 
dihidroksimaleinske kiseline (Fenton, 1894). Fero-sulfat je najĉešće korišćeni izvor Fe2+ 
jona u Fentonovom procesu. 
 Lanĉana reakcija zapoĉinje u kiseloj sredinireakcijom izmeĊu gvožĊa (Fe2+) i 
vodonik-peroksida, pri ĉemu nastaju hidroksil-radikali (8), a prekida se interakcijom Fe2+ i 
hidroksil-radikala, pri ĉemu nastaju Fe3+ i OH¯ joni (9). Fentonov proces se odigrava u 
kiseloj sredini jer je za iniciranje reakcije potreban proton. Feri jon (Fe
3+
) takoĊe može u 
kiseloj sredini reagovati sa vodonik-peroksidom u reakciji nalik Fentonovoj, pri ĉemu 
nastaju hidroksil- i hidroperoksil-radikali i katalizator se regeneriše (10, 11). Hidroperoksil 
jon (Fe-OOH
2+) se razlaže na hidroperoksidni-radikal i jon Fe2+(11). 
 
            
           (8) 
                  (9) 
                
      (10) 
             
        (11) 
 





Hidroperoksidni-radikal    
 može reagovati i sa fero- i sa feri-jonima gvožĊa (12-
14). 
 
        
          
  (12) 
        
           
       
                
  (14) 
 
 Fentonov proces je našao primenu u tretmanu otpadnih voda, jer parcijalno razlaže - 
povećava biodegradaciju i smanjuje toksiĉnost razliĉitih organskih zagaĊujućih supstanci 
(Kim i saradnici, 2010).  
 Mehanizam degradacije organskih supstanci ukljuĉuje tri glavna reaktivna radikala: 
dva hidroksilna radikala u “slobodnoj” ili “zatvorenoj formi”, a treći uformi kompleks 
gvožĊa (vodeni ili organo), pri ĉemubrzina reakcije zavisi od hvataĉa radikala kao što su t-
butanol ili Cl
-
 jon (Neyens i Baeyens, 2003). 
Organski radikali koji nastaju apstrakcijom protona, mogu biti oksidovani feri (15) ili 
redukovani fero jonima gvožĊa (16). 
𝑅       𝑅       (15) 
𝑅       𝑅       (16) 
 U ovoj reakciji se generišu fero-joni i tako se završava katalitiĉki krug Fentonovog 
procesa.  Fero-joni mogu biti hidratisani, tj. reagovati sa hidroksilnim-jonima i formirati 
ferihidrokso komplekse koji se talože na pH od 4 do 7. Taloženjem feri-jon postaje 
nedostupan za dalje reakcije. 
 Optimalna pH vrednost za Fentonov proces je oko 3, jer na nižim vrednostima 
(<2.5) dolazi do formiranja feri-hidrokso kompleska koji sporije reaguje sa H2O2 i samim 
tim nastaje manje hidroksilnih radikala. Na veoma niskim vrednostima pH dolazi do toga 
da se vodoniĉni joni ponašaju kao hvataĉi hidroksilnih radikala, a reakcija feri-jona sa 
vodonik-peroksidom je inhibirana.  
 U sluĉaju realnih uzoraka vode važan parameter je i interakcija sa ambijentalnim 
molekulima. Konstante brzine reakcije će zavisiti od liganda koji su vezani za gvožĊe. 





Stoga će pristustvo organskih i neorganskih liganada iz prirodnih voda drastiĉno uticati na 
Fentonovu reakciju (Tarr, 2003). 
 Efikasnost Fentonove reakcije - stepen degradacije je uslovljen odnosom 
koncentracije gvožĊa (Fe2+) i vodonik-peroksida, pH (2<optimalan<4), vremenom reakcije, 
osobinama zagaĊujuće supstance (HPK) i temperaturom. 
 Tri kategorije odnosa poĉetne koncentracije gvožĊa (Fe2+) i vodonik-peroksida 
(H2O2) predložili su Yoon i saradnici (2001): 
 
2.9.3.1 Visok odnos [Fe
2+
]/[H2O2] ≥ 2 
 Kada je koncentracija gvožĊa u višku i nema organske materije, tada u sistemu 
dolazi do prekida lanĉane reakcija radikalskih vrstausled reakcije Fe2+ sa •OH radikalima. 
Konstanta brzine reakcije 
•
OH radikala sa Fe
2+
 (k=3,2 ·108  mol/ Ls) veća je deset puta 
nego konstanta brzine reakcije 
•
OH radikala sa H2O2 (k= 3,3 · 10
7
mol/Ls) (Buxton i 
Greenstock, 1988). U prisustvu organskih molekula (RH), dolazi do kompeticije izmeĊu 
fero-jona i RH za 
•
OH radikale i odnos poĉetnih koncentarcija pada ispod 2 (≈1.3) (Neyens 
i Baeyens, 2003), tj. Fe
2+ 
se koristi u reakciji kao reaktant, a ne katalizator. Nevezano za 
prisustvo organske materije, vodonik-preroksid se u oba sluĉaja potroši u nekoliko sekundi, 
što pokazuje da se produkcija •OH radikala brzo završava u višku gvožĊa (Fe2+). 
 
2.9.3.2 Srednji odnos [Fe
2+
]0/[H2O2]0 = 1 
 
 Pri ovom odnosu koncentracija vodonik-peroksid brzo prevodi sve fero jone u feri 
oblik i pri odsustvu RH, vodonik-peroksid se polako razlaže lanĉanom radikalskom 
reakcijom (Fe
3+





 (reakcija 10).  
 Tako da se Fentonova reakcija može okarakterisati sa dva specifiĉna sistema, fero i 
feri sistem, koji će zavisiti od oksidacionog stanja gvožĊa dodatog na poĉetku reakcije. U 
prisustvu organskih molekula fero joni troše više vodonik-peroksida u poĉetnoj fazi 
reakcije (Neyens i Baeyens, 2003). 
 
 





2.9.3.3 Nizak odnos [Fe
2+
]0/[H2O2]0<< 1 
U sluĉaju da se vodonik-peroksid nalazi u višku, fero-joni biće brzo potrošeni. 
Ostaje mnogo veća poĉetna koliĉina vodonik-peroksida pa će nastali •OH radikali u većoj 
meri reagovati sa H2O2 dajući HO2
• 
(17).  
                
  (17) 
Ovako nastali HO2
• dalje uĉestvuje u reakcijama redukcije feri do fero jona i većoj 
potrošnji H2O2 (Neyens, Baeyens, 2003). Iz ove reakcije se zakljuĉuje da H2O2 može biti i 
donor i hvataĉ •OH radikala. Hidroperoksil-radikali ne uĉestvuju direktno u degradaciji 
organskih zagaĊujućih supstanci, već se to odigrava kroz reakciju sa •OH ( Ji i saradnici, 
2011). 
 U degradaciji visokih koncentracija zagaĊujućih supstanci kako bi se pospešio 
efekat aktivacije vodonik-peroksida (formiranja 
•
OH radikala) koriste se i soli prelaznih 
metala (napr. gvožĊe; Fentonov reagens), ozon ili UV svetlost. 
• Ozon i vodonik-peroksid 
          
        
  
• UV svetlost i vodonik-peroksid 
    [ 𝑈𝑉]     
  
 (Neyens i Bayeens 2003) 
 Fentonov reagens nije univerzalni oksidans - na degradaciju su otporni mali 
hlorovani alkani (tetrahloroetan, trihloretan), n- parafini i kratke karboksilne kiseline 
(maleinska, oksalna, sirćetna, malonska) (Bidga, 1995). Kod alicikliĉnih komponenti ne 
dolazi do elektrofilnog napada •OH radikala na dvostruke veze C=C, za razliku od 
aromatiĉnih komponenti gde dolazi do otvaranja prstena i dalje degradacije. Zato se Fenton 
ĉesto koristi u kombinaciji sa drugim oksidacionim tehnikama kao što su fotokataliza i 
ultrazvuĉna iradijacija.  
 Fentonov reagens se može samostalno koristitikao predtretman biološkom tretmanu 
za degradaciju organskih zagaĊujućih supstanci. Vodonik-peroksid nosi epitet zeleni, tj. 
“ekološki” reagens, ali naravno voda koja se ispušta u biološki tretman ili recipijent mora 
imati kontrolisanu koncentraciju vodonik-peroksiada (Legrini i saradnici, 1993, Neyens i 
Baeyens  2003, Gogate i Pandit 2004). 





 Najveća prednost Fentonovog reagensa je mogućnost degradacije velikog broja 
zagaĊujućih supstanci do biodegradabilnih produkata, pri relativno niskoj ceni tretmana. 
Fentonov proces se pokazaokao izuzetno efikasan tretmanu degradaciji pesticida.  
 Mane Fentonovog procesa su utrošak hemikalija za održavanje pH vrednosti, uzak 
opseg funkcionisanja (pH) i generisanje sekundarnog otpada (mulj) koji se mora ukloniti 
(Ikehata i El-Din, 2006).  
2.9.4 Heterogena Fenton oksidacija 
 Svako odstupanje od standardnih reakcija Fentonanaziva se modifikovani Fenton. 
Modifikovane Fenton oksidacije fokusiraju se na prevazilaženje problema kao što je 
umanjena dostupnost zagaĊujućih supstanci usled sorpcije, ekstremnih pH vrednosti, 
raspadanja ili niske koncentracije H2O2 (0.03 w/v), kao i nestabilne prirode molekula. 
 Mehanizam modifikovanih Fenton oksidacija funkcioniše tako što se organski 
zagaĊujuće supstance oksiduju do intermedijera, dok dalji mehanizam zavisi od prirode 
supstituenta i tipa sorpcije (J Henry-Ramirez 2010). 
2.9.4.1 Foto-fenton oksidacija 
Foto-Fenton podrazumeva interakciju svetlosti (UV-VIS) i Fentonovog reagensa 
(Fe
2+
/H2O2) u cilju degradacije organskih komponenti (Ahmadi i saradnici, 2008). Ovaj 
process ukljuĉuje fotoredukciju Fe3+ u Fe2+, tako da se koristi mala koncentracija gvožĊa 
kao katalizator, ali i formira mala koliĉina sekundarnog otpada (Wang  et. al 2003). U 
vodenom rastvoru, ĉija je pH vrednost u opsegu od 2.5 do 5 mehanizam degradacije 
zagaĊujućih supstanci poĉinje fotolizom hidroksilnog feri kompleksa [Fe(OH)2+] do 
hidroksilnog radikala i fero jona (reakcija 18). Ovo je praćeno Fentonovom reakcijom 
(reakcija 8) i oksidacijom organske komponente.  
Upotrebom UV svetla smanjuje se koliĉina ĉvrstog otpada (mulja, Poyatos i 
saradnici, 2010). Za fotolizu se mogu koristiti UV, UV-A i VIS izvori svetlosti. 
 
                      (18) 





U prisustvu svetla može doći do dodatnih reakcija koje produkuju hidroksilne 
radikale ili povećavaju brzinu produkcije hidroksilnih-radikala (19): 
           
  (19) 
     𝑅          𝑅  
gde je R organski ligand. Ovakvi sistemi se nazivaju foto-Fenton sistemima. Fotoni 
zraĉenja imaju pozitivan uticaj na Fentonov reagens i dovode do efikasnije degradacije 
zagaĊujućih supstanci. Najvažnija od ovih reakcija je redukcija Fe3+ do Fe2+ pa su nastali 
fero-joni ponovo dostupni za reakciju sa peroksidom (Marcel, 2009). 
 Organski radikali koji nastaju u ovim interakcijama reaguju sa rastvorenim 
kiseonikom i grade peroksidni radikal koji slobodno generiše dalju radikalsku reakciju i 
dovodi do oksidacije organske materije. 
𝑅       𝑅      
 
𝑅     𝑅  
  
  





2.9.5  Električno pražnjenje   
 
- ravnotežne i neravnotežne plazme 
  
Plazma je parcijalno jonizovani gas koji sadrži: fotone, elektrone, pozitivne i 
negativne jone, atome, slobodne radikale, molekule u ekscitovanomi neekscitovanom 
obliku. Sve ĉestice plazme mogu se podeliti na “lake” – fotone i elektrone, kao i “teške” – 
ostale ĉlanove (molekuli, atomi, slobodni radikali i joni). Plazma se sastoji od slobodnih 
nosioca naelektrisanja i odlikuje elektriĉnom provodljivošću, alije sa makroskopske taĉke 
gledišta elektroneutralna. 
Ser Viliam Kruks (Sir William Crookes) ĉetvrto agregatno stanje materije opisao je 
1879. godine, a reĉ “plazma” prvi put je upotrebio Langmir 1928 godine (Irving Langmuir). 
 Dok se u svemiru 99% materije nalazi u stanju plazme, u laboratoriji one se mogu 
formirati razliĉitim metodama: elektriĉnim pražnjenjem, sagorevanjem pomoću plamena ili 
hemijski indukovanim šokovima (Liu i saradnici, 1999).  
Mehanizam generisanja plazme zapoĉinje prenošenjem energije na gas (Conrads i 
saradnici,2000), reorganizacijom elektronske strukture razliĉitih vrsta, ekscitovanjem, kao i 
formiranjem jona. Energija koja se prenosi može biti toplotna, elektriĉna ili 
elektromagnetno zraĉenje. Većina ekscitovanih vrsta je veoma kratko aktivna i emitujući 
foton vraća se u polazno stanje, dok druge tzv. “metastabilne vrste” primljenu energiju 
mogu samo osloboditi u koliziji sa drugim ĉlanovima. Plazme koje nastaju pri 
atmosferskom pritisku generisane su prenosom energije elektriĉnog polja na elektrone u 
gasugde se dalje ta energija prenosi elastiĉnim ili neelastiĉnim sudarima.  
Karakteristike svake plazme zavise od stepena jonizacije, temperature, gustine i 
magnetne indukcije. Osnovna klasifikacija plazmi je na osnovu izvora i koliĉine energije 
koja se prenese na plazmu i dovodi do promene gustine i temperature elektrona. Tako se 
plazme mogu podeliti u zavisnosti od temperature elektrona u odnosu na temperaturu gasa, 
na makroskopskom nivou na: 





1) Ravnotežne – eng. „thermal” što bi znaĉilo da su u toplotnoj ravnoteži; tj. sve vrste u 
plazmi su u toplotnoj ravnoteži jedna sa drugom - njihove temperature su jednake, Ti = 
Te =Tg (i=jon, e=elektron, g=neutralni gas). 
2) Neravnotežne - eng. „non-thermal” što bi znaĉilo da „nije u toplotnoj ravnoži”, 
odnosno da je toplotna energija elektrona veća nego ostalih ĉlanova okruženja Te>> 
Ti=Tg. 
Ravnotežne plazme nastaju pri visokom pritisku (≥105 Pa) i primenjenoj snazi >50 
MW, tako što se formira lokalna termodinamiĉka ravnoteža (“kvazi-ravnoteža”) izmeĊu 
elektrona i teških vrsta. Temperatura gasa je približno ista za sve komponente plazme i 
iznosi od 5 do 20x10
3






. U neelastiĉnim 
sudarima elektrona i teških ĉlanova dolazi do formiranja reaktivnih vrsta, a u eleastiĉnim 
sudarima energija elektrona se troši i prevodi u toplotu teških ĉlanova, što ima za posledicu 
smanjenje efikasnosti hemijskih reakcija u plazmi, intenzivira se razlaganje ozona i 
formiranje NOx (Parvulescu i saradnici, 2012). Primeri ravnotežne plazme su “baklja” 
(eng. torch) i elektriĉni lukovi (eng. Arc), a u prirodi munja i sunĉeva korona (Slika 8). U 
Arc plazmama Te=Tg ~10.000 K. 
 
Slika 8. U priordi munja (30,000 K ili 2.6 eV) i Sunĉeva korona (1.000.000 K, ili 
86eV) primeri su termalnih plazmi. 
  
Neravnotežne plazme nastaju na nižim pritiscima i koriste manje snage. Temperatura 
elektrona (120 000 K) je znatno veća od temperature gasa (300K) i ne postoji lokalna 





termodinamiĉka ravnoteža. Gustina elektrona je manja od 1019 m-3, tako da se energija ne 
rasipa u vidu toplote,a slobodni elektroni zadržavaju visoku energiju i mogu pokrenuti 
razliĉite hemijske procese. Teški ĉlanovi plazme ostaju pri ambijentalnoj temperaturi. 
Fotoni u netermalnoj plazmi takoĊe imaju znaĉajnu ulogu u fotojonizaciji gasa. Ovakav tip 
plazmi se može generisati AC, DC i impulsnim pražnjenjem u gasu, ali i nehomogenim 
elektiĉnim poljem u vodi. Neravnotežne plazme nastaju korona pražnjenjem, dielektriĉno 
barijernim pražnjenjem, mikrotalasnim i radiofrekventnim pražnjenjem. 
Posebna kategorija plazmi su korona i klizeći luk. Ĉesto se ubrajaju u neravnotežne 
plazme, zato što nastaju blizu atmosferskog pritiska i pri sobnoj temperaturi, ali imaju i 
svojstva ravnotežnih plazmi (veliku gustinu elektrona, snagu, itd). Njihovo formiranje ne 
zahteva ekstremne uslove i zato su vrlo interesantne za industriju (Fridman i saradnici, 
2005). 
 
Plazme se još mogu klasifikovati: 
 a) Prema pritisku: 
 atmosferske i 
 plazme niskog pritiska 
 Plazme niskog pritiska (10
-4–10-2 kPa) nisu netermalne (neravnotežne). 
Temperatura teških ĉlanova plazme je niža nego temperatura elektrona. Neelastiĉni 
sudariizmeĊu elektrona i teških ĉestica su jonizujući i ekscitujući, ali ne dovode do 
povećanja temperature teških ĉestica. Kako se pritisak povećava, intenzivira se kolizija, 
dolazi do plazma hemijskih reakcija (neelastiĉnim sudarima) i povećanja temperature teških 
ĉestica (elastiĉni sudari). Smanjuje se razlika u temperaturi elektrona i gasa kako se plazma 
stanje približava ravnotežnom (termalnoj plazmi), ali ne dostiže stanje ravnoteže. 
 b) Prema izvoru energije:  
 - A.C. (eng. alternation current) izvor - naizmeniĉna struja 
 - D.C.(eng. direct current) izvor -  jednosmerna struja 
 Za formiranje termalne plazme kao što je luk potrebna je velika gustina energije, a 
neravnotežne plazme su favorizovane niskim intenzitetom snage ili impulsnim izvorom 
struje.  





c) Stepenu jonizacije - plazme mogu biti takoĊe visoko i nisko jonizovane. 
Mehanizam zapoĉinje jonizacijom neutralnih atoma i molekula kako bi se formirali 
elektroni i pozitivni joni. 
  





Električno pražnjenjeu prečišćavanju vode  
 
Pored ozona, poslednjih deset godina elektriĉna pražnjenja (plazme) predstavljaju 
alternativu konvencionalnom tretmanu preĉišćavanja vode. Tokom pražnjenja smeša teških 
i lakih vrsta nastalih ekscitacijom gasa može se direktno usmeriti na neku površinu ili 
“gasiti” u reakciji sa vodom. U oba sluĉaja interakcijom visokoenergetskih elektrona sa 













(Malik i saradnici, 2001), koje dalje mogu 
reagovati sa drugim stabilnim oblicima - ambijentalnim molekulima i/ili zagaĊujućim 
supstancama. 
Reaktivne oksidativne vrste nastale pražnjenjem su veoma kratko aktivne i brzo se 
raspadaju, tako da prednost u degradaciji zagaĊujućih supstanci imaju reaktori ĉija 
konfiguracija obezbeĊuje pražnjenje u blizini površine vode (odmah iznad nivoa vode). 
Tako se umanjuje potreba ozonizatora, omogućava “in situ” dekontaminacija, kao i 
sterilizacija vode elektriĉnim pražnjenjem uz konvencionalne dezinficijense kao što su ozon 
i vodonik-peroksid (Ohshima i saradnici, 1997; Jong i Heesch 1998). 
Pored hemijskih postoje i fiziĉki procesi usled pražnjenja kao što je UV svetlost 
(Robinson i saradnici, 1973) ili udarni talas (Sunka i saradnici, 1995, Stuka i saradnici, 
1995), koji takoĊe doprinose dekontaminaciji (Willberg i saradnici, 1996). Tehnike 
generisanja elektriĉnog pražnjenja, naroĉito netermalne plazme u blizini vode ili u kontaktu 
















2.9.5.1.1 Plazma-hemijske reakcije pri električnom pražnjenju u kontaktu sa vodom ili u 
vodi 
 
Kada se plazma generiše u vodenoj pari ili u blizini vode, tada elektroni i joni iz gasa 
prelaze u teĉnu fazu, ali i molekuli vode utiĉu na karakteristike plazme. Nastaju primarne 








radikala, koji daljom reakcijom sa 
ambijentalnim molekulima (gasa ili teĉnosti) generišu sekundarne oksidativne vrste (H2O2, 
NOx, O3, HNO2 , HNO3 , ONOOH), koje mogu reagovati sa zagaĊujućim supstancama 
(Tabela 4). 
Tabela 4. Hemijske vrste koje nastaju pražnjenjem plazme u kontaktu sa vodom ili 
iznad površine vode. 





,•OH ,NO•, N•  
i drugi joni 
H2O2, NOx, O3, HNO2, 




Hemijske reakcije plazme zavisiće od tipa pražnjenja, energije, kao i sastava 
medijuma u kome se proces odigrava. Tako da ukoliko zamenimo vazduh sa ĉistim 
gasovima kao što su kiseonik ili argon, razlikovaće se hemijski aktivne vrste koje 
penetriraju u teĉnost.  
Plazma-hemijske reakcije pri elektriĉnom pražnjenju u vodi ili u kontaktu sa vodom 
mogu se podeliti u ĉetiri grupe: 
1) Kiselo-bazne reakcije 
2) Reakcije oksidacije – Hidroksi-radikal, ozon, vodonik-peroksid, peroksinitrit 
3) Reakcije redukcije 











1) Kiselo-bazne reakcije - redukcioni potencijal mnogih organskih vrsta uslovljen je pH 
vrednošću medijuma. Reaktivnost i stabilnost razliĉitih organskih boja je pH zavisna i 
reakcije sa •OH radikalima su mnogo brže pri nižoj vrednosti pH. Razliĉite reaktivne 
vrsta kiseonika i azota (ROS i RNS) generisane pražnjenjem u vodi ili iznad površine 
vode utiĉu na kiselo-bazna svojstva rastvora (oslobaĊanje H+).  
 
Tabela 5. Kiselo bazne konstante disocijacije za vrste nastale pražnjenjem plazme na 









 Razlog smanjenja pH vrednosti usled elektriĉnog pražnjenja je i formiranje 
hemijskih proizvoda kao što su azotna i azotasta kiselina (Lukes 2002). Tokom pražnjenja 
plazme u vazduhu disocijaciom molekula azota i kiseonika nastaje NO, koji reaguje sa 
kiseonikom ili ozonom pri ĉemu nastaje NO2. 
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Posledica difuzije je smanjenje pH rastvora, ali i povećanje provodljivosti rastvora.  
 
            
     
      
               
      
    
              
     
  
 
 Menjanjem prirode gasa (vazduh ili kiseonik) usled pražnjenja pored reaktivnih 
vrsta azota i njihovih proizvoda (NO2
-
 , NO3
-), nastaje i singlet kiseonika koji takoĊe ima 
ulogu u zakišeljavanju. Pojava u kojoj neutralne aktivirane vrste igraju ulogu u padu pH 
vrednosti potvrĊena je u razliĉitim istraživanjima gde je korišćeno korona, DBD ili luĉno 
pražnjenje iznad površine vode (Parvulescu i saradnici, 2012).  
 Prednost kiselosti u plazma hemijskom tretmanu rastvora je i efekat sterilizacije 
vode. Pored snižavanja pH vrednosti uoĉena je i promena provodljivosti (povećanje) kada 
se pri atmosferskom pritisku koristi korona ili DBD pražnjenje iznad površine vode 
(Hoigne 1998, Janca i saradnici, 1999, Oehmigen i saradnici, 2010). 
 
  





2) Reakcije oksidacije – degradacija organskih zagaĊujućih supstanci odvijaju se pomoću 




radikala, ozona, vodonik-peroksida i kiseonika; RNS: peroksinitrita, nitritnih, nitratnih jona 
i azot-dioksidog radikala. IzmeĊu svih navedenih, hidroksi-radikali i ozon su kljuĉni 
oksidansi u procesu degradacije izazvane elektriĉnim pražnjenjem u vodi i iznad površine 
vode. 
Tabela 6. Konstanta brzine reakcije kljuĉnih oksidanasa organskih i neorganskih 















































































































































 - Hidroksi radikal – U životnoj sredini hidroksi-radikal ima ulogu reaktanta u 
transformaciji ksenobiotika, ali i genotoksiĉnih supstanci koje oštećuje DNK. U vodenoj 
sredini može nastati kroz više mehanizama: Fotolizom nitrata i nitrita (Brezonik  i 
Fulkerson-Brekken, 1998); Fentonovomi Foto-Fentonovom reakcijom (H2O2/Fe
2+
/hv) 





kompleksa huminskih kiselina sa vodonik-preoksidom (Paciollai 
saradnici, 1999). 
 Pri elektriĉnom pražnjenju plazme u vodi ili iznad površine vode •OH-radikali su 
najdominantnija vrsta ROS-a koja nastaje. Oni imaju najveći oksidacioni potencijal (E0 = 
2.85 V) i ujedno predstavljaju najaĉi oksidant, koji može da postoji u vodenoj sredini. 
Reaguje neselektivno sa organskim ali i sa mnogim neorganskim supstancama. Hidroksi- 
radikali su veoma nestabilni usled velike reaktivnosti i imaju kratak životni vek od svega 
200 μs u gasu i još kraće u vodi. Zato je važno kontinualno ih generisati u blizini ciljnog 
molekula. 
 
Mehanizmi interakcije hidroksi-radikala sa organskom materijom su: 
 
a) Dehidrogenacija 
    𝑅    𝑅      
 
 (odvajanjem atoma vodonika nastaje organski radikal R
•
 od alifatiĉne materije) 
 
b) Hidroksilacija – adicijom na dvostruku vezu (degradacija aromatiĉne strukture) 
 
    𝑅    𝑅  𝑅 
         𝑅  
 
 
c)Direktni transfer elektrona 
 




OH radikala organskim supstratom nastaje hidroksidni jon i organski 
radikali. Ovi organski radikali daljom lanĉanom reakcijom mogu dovesti do formiranja 
hidroperoksi-radikala, vodonik-peroksida, organskih peroksida, aldehida i kiselina. 
Karakteristiĉni proizvodi degradacije organske materije su oksidovani proizvodi i ostaci 
otvaranja prstena, a može doći i do mineralizaciije.  






 Ozon  
 
 Ozon degradira organsku materiju u vodi direktno (ozonoliza) ili indirektno preko 
•
OH radikala koji nastaju i raspadanjem ozona.U kiseloj sredini dominantne su reakcije sa 
ozonom pri ĉemu dolazi do elektrofilnog napada na organsku materijui degradacije do 
karboksilnih kiselina. Ovakav mehanizam degradacije je spor proces, dosta sporiji od 
reakcije RH sa 
•
OH radikalima, selektivan i pH zavistan (Hoigne, 1998).  
 Ozon reaguje preko funkcionalnih grupa razliĉitih jedinjenja: hidroksi, metil ili 
amino grupa aromatiĉnih ugljovodonika. Dodatak vodonik-peroksida ili povećanje pH 
vrednosti (neutralna, bazna sredina) dovode do razgradnje ozona i povećanja koncentracije 
hidroksilnog radikala. Radikalske reakcije su neselektivne i pokreću lanĉane reakcije koje 
mogu mineralizovati organsku materiju. U literaturije ovaj lanĉani efekat detaljno opisan 
(Langlais i saradnici, 1991; Wang i saradnici, 2003) kao „perokson“ proces (eng. Peroxon 
process) i  veoma je intenzivan na pH vrednosti iznad 5. Efikasnost degradacije RH i 
produkcija 
•
OH radikala dalje se može pospešiti fotohemjski  - UV svetlost (O3/H2O2/UV). 
 
         
        
  (bazna sredinaOH-) 
      
     
    
   
  
         




 Vodonik-peroksid  
 
 Povećava opštu oksidacionu moć plazma-hemijskih reakcija, posebno ukoliko se 
elektriĉno pražnjenje dešava u vodi. Ovo je stabilna i reaktivna molekulska vrsta, koja dugo 
ostaje u rastvoru (Dojĉinović i saradnici, 2011). Mehanizam reakcije sa organskim 
zagaĊujućim supstancama se može podeliti na direktni i indrirektni.  
 Direktni mehanizam se odigrava kada vodonik-peroksid uĉestvuje u oksido-
redukcionim reakcijama i ponaša se kao oksidans (E0 = 1.77 V) ili reduktant (E0 = − 0.7 V), 
ali se ove reakcije odvijaju relativno sporo.  





 Dominantan mehanizam degradacije organskih zagaĊujućih supstancije indirektni 
mehanizam kroz:  
 Katalitiĉke reakcije sa gvožĊem u Fentonovom procesu (•OH)ili volframom  
 Peroksonproces sa O3 (
•
OH) 
 Reakcija sa nitritima i formiranje peroksinitrita 
 Fotoliza UV svetlost i formiranje •OH i HO2
•




 Peroksinitrit je oksidativna vrsta (E
0
 = 2.05 V),koja se javlja u vodenom rastvoru 
nakon elektriĉnog pražnjenja u vazduhu iznad površine vode. U oksidativnim reakcijama 
mogu uĉestvovati i anjonska (O = N–OO−) i protonovana forma (O=N–OOH, 
peroksinitritna kiselina) aktivne vrste (pKa =6.8). Peroksinitritimogu nastati u radikalskim 
reakcijama azotovog oksida i superoksidnog anjona (20); ureakciji nitritnog anjona i 




OH radikalom (22). 
 
  
               (20) 
 
   
             
      (21) 
 
 
       
             (22) 
 
 Mehanizam degradacije organskih zagaĊujućih materija je pH zavistan i može biti 
direktna ili indirektna oksidacija. Direktan mehanizam je dominantan u alkalnim uslovima 
sredine (pH> 6.8), ali u kiseloj sredini dominantan je indirektni mehanizam preko 
radikalskih vrsta (NO2
•
,•OH , ili CO3
• −
 - Beckman i saradnici, 1990, 1996; Goldstein i 
saradnici, 1996). Raspadanjem protonovane forme peroksinitrita (23) nastaju radikalske 
vrste 
•
OH  i NO2
• 
(24), koje zapoĉinju lanĉanu reakciju degradacije organske supstance. 
Reaktivnost peroksinitrita se ogleda prvenstveno u reaktivnosti 
•
OH  radikala koji nastaju 
njegovim razlaganjem (24), pri ĉemu sekundarni oksidansi mogu formirati i azotnu 
kiselinu, dodatno snižavajući pH rastvora. 





                    (23) 
               
  (24) 
       
     
     (6) 
 
3)Reakcije redukcije– redukujuće vrste nastale elektriĉnim pražnjenjem u vodi su: 
vodoniĉni i superoksidni radikali (H•,O2
•-
), kao i vodonik. Ove vrste povećavaju efikasnost 
degradacije u sistemu gde dominira oksidativni proces. OdreĊeni autori smatraju da tokom 
pražnjenja u vodi H• reaguje sa kiseonikom i formira HO2
•
, koji se u oksidacionoj sredini 
dalje konvertuje u O2
•- 
tj. kao dominantni reduktant (Sahni i saradnici, 2002, 2005, 2006). 
TakoĊe perhidroksi radikali mogu nastati fotolizom vodonik-peroksida, izlaganjem sistema 
UV svetlosti nakon elektriĉnog pražnjenja u vodi. 
 
4)Fotohemijske reakcije podstaknute UV svetlošću iz plazme 
 Nezanemarljiv deo energije elektriĉnog pražnjenja u kontaktu sa vodom ili u vodi, 
prevodi se u UV svetlost koja može podstaknuti fotohemijske reakcije. Mehanizam reakcije 
sa organskom materijom može biti direktan ili indirektan. Direktnom fotolizom UV svetlost 
ekscituje organsku supstancu, a zatim dolazi do prenosa elektrona na molekulski kiseonik; 
daljom rekombinacijom radikalskih jona dolazi ili do hidrolize ili homolize ugljenik-
halogen veze, anovonastali intermedijeri reaguju sa kiseonikom. 
 
𝑅     𝑅  
 
𝑅        𝑅
      
   
 
𝑅       𝑅     
 
  
 Fotooksidacija organskih supstanci u vodi uslovljena je efikasnošću apsorbcije 
svetlosti usled kompeticije izmeĊu zagaĊujućih supstancii vode. U sluĉaju kada je reakcija 
sa hidroksi-radikalima spora, kao u sluĉaju fluorovanih ihlorovanih alifatiĉnih supstanci, 
primenom UV svetla dolazi do efikasne homolize ugljenik-halogen veze (C-F < 190 nm, C-
Cl 210-230 nm) (Legrini i saradnici, 1993; Bolton i Cater 1994). 





 Indirektni mehanizam podrazumeva oksidaciju materije putem 
•
OH radikala, koji 
mogu nastati fotolizom ozona, vodonik-perokisda ili fotokatalizom (TiO2). Fotolizom 
ozona na 200-280 nm, generišu se •OH radikali u reakciji ekscitovanog kiseonika i vode, a 
fotolizom jednog molekula vodonik-peroksida nastaju dva 
•
OH radikala (1). 
             
 
 Nitrati i nitriti takoĊe mogu reagovati indirektno kao fotosenziteri i formirati 
sekundarne oksidanse kao što su kiseoniĉni, superoksidni ili hidroksil radikali na sledeći 
naĉin (Tarr, 2003): 
 
   
             
   
        
      
   
        
     
         
  
          
      
    
           
     
      
 
  





2.9.6 Tehnike generisanja električnog pražnjenja za tretman vode su: 
 
1) Impulsno korona pražnjenje (eng.pulsed corona discharge, PCD) 
2) Dielektriĉno barijerno pražnjenje (eng. dielectric barrier discharge, DBD) 
3) Tinjava (eng. contact glow discharge, CGD) 
 
2.9.6.1 Impulsno korona pražnjenjeje  
Impulsno korona slabo pražnjenje, koje se najĉešće javlja pri atmosferskom pritisku 
blizu ivica (vrhova) ili tankih žica gde je elektriĉno polje dovoljno jako. Reaktor se sastoji 
od metalnih elektroda postavljenih u obliku igle prema ploĉi ali i delova prekrivenih 
izolacionim materijalom (igla-teflonom). Ovako pražnjenje se može zapoĉeti relativno 
visokim naponom (20-40 kV) oko jedne elektrode (igle), a druga elektroda (ploĉa) je 
uzemljena, pri ĉemu ne dolazi do formiranja varnice (Fridman i saradnici, 2005). Prednost 
korona pražnjenja je što se može formirati u blizini površine vode, kao i to što ima 
dezinfikujuće dejstvo.  
2.9.6.1 Dielektrično barijerno pražnjenjeje 
  Dielektriĉno barijerno pražnjenjeje najpoznatiji tip elektriĉnog pražnjenja. Prvi put 
je upotrebljeno kao generator ozona 1857. godine (Siemens). Danas se ova tehnika koristi 
sa manjim modifikacijama za dezinfekciju vode (Kim 2004). Pražnjenje se zasniva na 
primeni dielektriĉne barijere (staklo, keramika ili kvarc)u gapu pražnjenja, pri ĉemu se 
zaustavlja strujni kanal (eng.strimer). Dielektrik, kao izolator ne propušta jednosmernu 
struju zato se DBD pražnjenje generiše pomoću naizmeniĉnih ili impulsnih izvora visokog 
napona. U tretmanu voda, kao dielektriĉna barijera služi sloj vode oko jedne od elektroda 
(Robinson i saradnici, 1997). DBD pražnjenje se naziva i tiho pražnjenjejer funkcioniše na 
frekvenci izmeĊu 0.05 i 500 kHz, i ne dolazi do formiranja varnice ili lokalnih udarnih 
talasa. 
 Elektroni formirani u pražnjenju kroz neelastiĉne sudare sa drugim ambijentalnim 
molekulima dovode do ekscitacije, disocijacije, jonizacije ili apstrakcije elektrona ciljnih 
molekula i generisanja još slobodnih elektrona. Ovaj proces se intenzivira i može rezultirati 
formiranjem lavine elektrona (strimerima) u kojima je energija elektrona 1-10 eV (10 000 – 
100 000 K) (Eliasson B i Kogelschatz 1991). U DBD reaktoru posle proboja u gasu, 





naelektrisanja se skupljaju na površini dielektrika formirajući lokalno elektriĉno polje i po 
principu negativne povratne sprege zaustavljaju protok struje nakon nekoliko nanosekundi. 
 Dolazi do formiranja neravnotežne plazme. DBD funkcioniše u tzv. filamentarnom 
modu u kojem je obrazovanje plazme prostorno ograniĉeno na gap mikropražnjenja (od 0,1 
mm do nekoliko cm). Ravnomerna distribucija strimera na površini elektrode omogućava 
homogeni tretman odreĊenog medijuma (gas, vazduh, voda). 
 Usled kratkotrajnih mikropražnjenja, samo elektroni kao najlakše naelektrisane 
ĉestice mogu dostići visoku energiju, dok druge teže ili neutralne ĉestice ostaju na sobnoj 
temperaturi. Visokoenergetski elektroni iniciraju plazma-hemijske reakcije i formiranje 
slobodnih radikala, kao i jona koji će dovesti do degradacije zagaĊujućih supstanci.   
 Osnova svake konstrukcije DBD-a su dve elektrode i bar jedan dielektrik postavljen 
izmeĊu njih (Slika 9). Dielektriĉna konstanta i debljina dielektrika, kao i promena napona u 
jedinici vremena odreĊuju struju koju on može da propusti. Najĉešće konfiguracije DBD 
reaktora su planarna ili cilindriĉna, a date su na slici broj 10. 
 
 










Slika 10. Najĉešće konfiguracije DBD-a (Fridman 2008). 
 DBD se koristi i za produkciju ozona, CO2 lasere ikao UV izvor. Poslednjih deset 
godina pronašao je svoju primenu i u polju biomedicine i preĉišćavanja medijuma životne 
sredine. 
2.9.6.3 Kontaktno pražnjenje ili tinjava  
Kontaktno pražnjenje ili tinjava nastaje pri niskim pritiscima (1000 Pa i manje), gde 
je jedna elektroda u obliku tanke žice (anoda) iznad površine vode, a druga potopljena u 
vodu i izolovana poroznim materijalom – staklom (Hickling i Ingram 1964).   
 Jednosmerni napon dovodi do formiranja oblaka pare oko anode i pražnjenja u 
obliku tinjave. Naelektrisane vrste u gapu pražnjenja ili oblaku pare oko anode prelaze u 
vodeni rastvor (strm gradijent potencijala), dok energije elektrona mogudostići i 100 eV.U 
ovom tipu pražnjenja sve vrste nastale u zoni pražnjenja (anjoni, katjoni ineutralne ĉestice) 
se zagrevaju tako da se formira topla – termalna plazma (Kobayashi i saradnici, 2000). 










2.9.6.4 Plazma-katalitički procesi (gvožđe (II) i vodonik-peroksid) 
 
 Plazma – hemijska aktivnost elektriĉnih pražnjenja u tretmanu vode može se 
pospešiti i dodavanjem heterogenog ili homogenog katalizatora. Katalizator ima ulogu u 
snižavanju energije aktivacije sistema i naziva se homogeni ukoliko su reaktanti i 
katalizator iste agregatne faze iliheterogeni ukoliko su u razliĉitim fazama. Kao elektrode 
katalizatori mogu biti od razliĉitog materijala poput gvožĊa, platine ili volframa, a mogu se 
dodati i u obliku ĉvrstih supstanci poput: aktivnog uglja, silika-gela, titanijum-dioksida, 
zeolita, itd (Parvulescu i saradnici, 2012). Primećeno je da se u njihovom prisustvu 
smanjuje prinos vodonik-peroksida, ali i povećava efikasnosti degradacije organskih 
supstanci u vodi (Lukes i saradnici, 2006). Heterogeni katalizatori mogu izmeniti 
karakteristike pražnjenja, dok homogeni katalizatori utiĉu na pH vrednost rastvora, 
provodljivost i naravno svojstva plazme. 
 Tako u netermalnom plazma reaktoru pri elektriĉnom pražnjenju nastaje vodonik-
peroksid i sa dodatkom fero (Fe
2+
) jona (homogeni katalizator ) inicira se Fentonova 
reakcija tj. generišu hidroksi-radikali. Dodatkom katalizatora ne samo da se poboljšava 
efikasnost degradacije već i energetska efikasnost samog procesa pražnjenja u plazmi (Sun 
i saradnici, 1999).  
 Degradacija npr. para-hlorfenola i fenola se odigrava oksidacijom hidroksi- 
radikalima u plazma reaktoru (Sharma i saradnici, 1993; Lukeš i saradnici, 2001), ali se 
znaĉajno poboljšava dodatkom fero (Fe2+) jona, jer se povećava koliĉina hidroksi-radikala 
raspadanjem vodonik-peroksida u Fenton i reakcijama sliĉnim Fentonu (Sharma i saradnici, 
1993; Grymonpre i saradnici, 1999; Lukeš i saradnici, 2005). 
 
             
           
                  
              
        
  











 Opsežan opus na temu efikasnosti gvožĊa u plazma-hemijskom uklanjanju 
organskih zagaĊujućih supstanci uradio je Sharma i saradnici, (1993).  On je prvi dokazao 
efikasnost gvožĊa (II) (so ili joni sa elektrode) u degradaciji fenola u impulsnom korona 
pražnjenju usled Fentonovog procesa. GvožĊe (II) se dalje koristilo i kao homogeni i kao 
heterogeni katalizator u obliku fero/feri soli ili u obliku minerala gvožĊa/zeoliti (Parvulescu 
i saradnici, 2012). Pored fero  (Fe
2+
) jona i feri  (Fe
3+
)  joni uĉestvuju u razlaganju vodonik-
peroksida (25): 
 
              [   ]
             
 (25) 
          
             
 
 Efikasnost Fentonove reakcije se takoĊe može pospešiti sa UV ili UV-VIS svetlošću 
(Foto-Fentonova reakcija), usled fotoredukcije hidroksilovanog feri (Fe
3+
) jona u vodenom 
rastvoru (Pignatello i saradnici, 2006) - reakcije 26 i 27. Tako da dolazi do kruženja gvožĊa 
izmeĊu feri i fero oblika. 
 
                  (26) 
 
                        (27) 
 
 
 Vodonik-peroksid se može generisati u vodi plazma pražnjenjem u prisustvu 
fotokatalizatora redukcijom kiseonika elektronima iz provodne trake ili korona pražnjenjem 
u vodi disocijacijom ili ekscitacijom molekula vode (Sun i saradnici, 1999). Kada se  H2O2 
doda sistemu kao katalizator, povećava se koncentracija •OH radikala, a samim tim i stopa 
degradacije fenola i drugih organskih jedinjenja (Legrini i saradnici, 1993; Sugitaro-Sato 
2001). Degradacija fenola u razliĉitim tipovima pražnjenja u prisustvu vodonik- peroksida 












2.10 EAOP-i  
  
 Razliĉiti AOP-i se koriste u degradaciji organskih supstanci. Nekoliko revijalnih 
radova podelilo je AOP-e (Ikehata i saradnici, 2006; Esplugas i saradnici, 2007; Klavarioti i 
saradnici, 2009) u tretmanu voda na:  
- Hemijske AOP-e – O3/H2O2, Fentonov reagens (Fe
2+
/H2O2), ultrazvuk i WET 
oksidacija. 
- Fotohemijske AOP-e – O3/UV, H2O2/UV, foto-Fenton (Fe
2+
/H2O2/UV)  
- Fotokatalizu – (UV/TiO2) i 
- Elektrohemijske AOP-e (EAOPi) – anodna oksidacija (AO), elektro-Fenton, 
foto-elektrofenton (Garrido i saradnici, 2007; Brillas i saradnici, 2008, 2009; 
Klavarioti i saradnici, 2009, Oturan i saradnici, 2012). Publikacije Rodriguez i 
saradnici, 2009; Ayoub i saradnici, 2010;Salazar i saradnici, 2012; Ozcan i 
saradnici, 2013 demonstriraju efikasnost tehnologije EAOP-a u uklanjanju - 




Elektrohemijska ćelija se sastoji od dve elektrode (anodu i katodu) uronjene u 
rastvor elektrolita. Elektroda na kojoj dolazi do oksidacije, tj. predavanja elektrona 
elektronskom provodniku naziva se anoda, a elektroda na kojoj se odigrava redukcija, tj. 
prelazak elektrona sa elektronskog provodnika kroz granicu faza naziva se katoda. 
Elektrode se prave od provodljivog materijala: metala, poluprovodnika, grafita, ĉak i 
provodnih polimera.  
Elektriĉna struja se kroz elektrohemijsku ćeliju može pokrenuti na dva naĉina.  Prvi 
podrazumeva povezivanje dve elektrode metalnim provodnikom pri ĉemu dolazi do 
spontanog generisanja elektrohemijske struje preko reakcija na obe fazne granice 
(metal/elektrolit). U ovom sluĉaju kroz zatvoreno elektriĉno kolo teĉe jednosmerna 
elektriĉna struja, tako što elektroni prelaze sa metala u elektrolit (jedna fazna granica), a 
potom iz elektrolita u metal (druga fazna granica).   





Prelazak elektrona je jedino moguć ukoliko se u elektrolitu nalaze hemijske vrste 
(molekuli ili joni) koje mogu da se redukuju. Istovremeno sa procesom redukcije odigrava 
se i proces oksidacije pri ĉemu se elektron oslobaĊa iz neke komponente u elektrolitu. 
Komponente koje svojim oksido-redukcionim reakcijama omogućavaju prenos elektrona 
kroz fazne granice (metal/elektrolit) nazivaju se elektroaktivne vrste i ukoliko ih nema u 
sistemu, granice faza postaju beskonaĉno veliki otpor za jednosmernu struju (Manojlović i 
saradnici, 2010). Pored elektroaktivnih vrsta za trajni tok struje neophodno je i prisustvo 
jonskih vrsta koje su nosioci naelektrisanja kroz elektrolit. Hemijske promene oksidacije ili 
redukcije predstavljaju mehanizme kojima se odigrava prenos naelektrisanja kroz faznu 
granicu. Na tim granicama se menja priroda nosilaca naelektrisanja (elektriĉne struje) tj, 
elektronska struja sa metala prelazi u jonsku struju kroz elektrolit (Manojlović i saradnici, 
2010). Atom, molekul ili jon koji gubi elektrone naziva se redukujuće sredstvo, a ĉestica 
koja prima elektrone naziva se oksidujuće sredstvo. Drugi naĉin je da se elektrode u 
elektrohemijskoj ćeliji spoje jednim spoljašnjim izvorom elektriĉne struje.Napon 
spoljašnjeg izvora je veći od napona ćelije, pa se struja kroz ćeliju kreće u suprotnom smeru 
od spontanog. Prinudni procesi koji se dešavaju na elektrodama kada im se dovodi struja iz 
spoljašnjeg izvora struje nazivaju se procesi elektrolize. Ćelija koja radi na ovaj naĉin se 
naziva elektrolitiĉka ćelija.  
U elektrolitiĉkoj ćeliji, na elektrodama se odvijaju dve vrste procesa. Prvoj vrsti 
pripadaju procesi pri kojima se naelektrisanje (tj. elektron) prenosi kroz granicu 
elektroda/rastvor. Ovakav prenos elektrona izaziva na elektrodama odvijanje reakcija za 
koje važe Faradejevi zakoni elektrolize, pa se ova vrsta procesa naziva Faradejskim 
procesima. Elektrode na kojima se odvijaju Faradejski procesi, nazivaju se radne elektrode. 
MeĊutim, kako fazna granica elektroda/elektrolit ima i kapacitativne osobine, na elektrodi 
se može istovremeno odigravati i druga vrsta procesa vezana za promenu gustine 
naelektrisanja dvojnog elektriĉnog sloja i to su Nefaradejski procesi (kapacitativna struja). 
Zahvaljujući ovim procesima granica elektroda/elektrolit je propustljiva za naizmeniĉnu 
struju ĉak i kada se na njoj ne odvijaju Faradejski procesi. 
Elektrolitiĉke ćelije se koriste za izvoĊenje željenih hemijskih reakcija pomoću 
elektriĉne energije. Tako, industrijski procesi koji obuhvataju korišćenje ćelije ovog tipa 





ukljuĉuju elektrohemijske sinteze (npr. proizvodnja hlora ili aluminijuma), elektrolitiĉko 
preĉišćavanje (npr. bakra, srebra) i elektrolitiĉko nanošenje prevlaka (srebra ili zlata). 
Svaka elektrohemijska ćelija  može da funkcioniše kao galvanski element, ali i kao 




Slika 11. Galvanska i elektrolitiĉka ćelija 
 
Do elektrolize dolazi samo ako se odgovarajuće reakcije odigravaju na obe 
elektrode. Ukoliko se gasoviti proizvodi izdvajaju na obe elektrode, onda odgovarajuće 
katodne i anodne potencijale treba povećati za nadnapone izdvajanja gasova na 
elektrodama. Minimalna vrednost napona elektrolize koju treba nametnuti sistemu da bi 
došlo do trajne elektrolize naziva se napon razlaganja i dat je izrazom: 
Es=  Ea + ηa – (Ek – ηk) 
 Es predstavlja napon razlaganja vode, Ea je napon anode, Ek je napon katode, a ηa i 
ηk predstavljaju nadnapone anode i katode (Manojlović i saradnici, 2010).  
 
  





2.10.1 Elektrohemijski tretman vode  
 
 Upotreba struje u tretmanu vode zabeležena je 1889. godine (Chen, 2004), a tokom 
prošlih 14 godina, razliĉite elektrohemijske metode su našle svoju primenu u preĉišćavanju 
otpadnih voda. Odlikuju se jednostavnošću operativnosti, ne zahtevaju ekstremne uslove 
(temperature i pritisak) rada, jedinstveni reagens je elektron, tako da uglavnom nema 
utroška drugih hemikalija i formiranja sekundarnog otpada.  
 Od poĉetka korišćenja, pa do danas opisan je veliki broj razliĉitih reakcionih 
sistema. Najĉešće se radi o dvopregradnoj troelektrodnoj ćeliji ili jednopregradnoj koja 
može biti podeljena ili nepodeljena, dok elektrode mogu biti monopolarne ili bipolarne. 
 Tehnologija elektrohemijskog tretmana vode može se klasifikovati na: 
1) Tehnologiju odvajanja faza – dolazi do odvajanja ksenobiotika ne menjajući hemijsku 
strukturu, kao što je elektrokoagulacija. 
2) Tehnologija degradacije – dolazi do strukturnih promena i nastaju intermedijeri i 
proizvodi degradacije (anodna oksidacija). Cilj degradacije je mineralizacija do ugljen- 









Elektrohemijska degradacija se u osnovi deli na direktnu i indirektnu  (Slika 12). 
Procesi direktne elektrohemijske degradacije ukljuĉuju konvencionalne tehnike katodne 
redukcije i anodne oksidacije. Indirektni procesi koriste redoks posrednike kao reverzibilno 
generisane reagense, ali i oksidante koji nastaju ireverzibilnim generisanjem na anodi (O3, 
ClO
-
, Cl2 i ClO2) ili katodi (H2O2). Ostali indirektni elektrolitiĉki procesi ukljuĉuju 
konvencionalne metode separacije, kao što su elektrokoagulacija, elektroflotacija i 














2.10.1.1 Anodna oksidacija 
 
 Efikasnost elektrolize zavisi od hemijski ili fiziĉki adsorbovanog •OH radikala, vrste 
anodnog materijala, kompeticije sa generisanjem kiseonika, kao i tipa elektrolita. Elektroliti 
koji se najĉešće koriste su: H2SO4, KNO3 HClO4, NaF, Na2SO4 i NaCl (ili KCl) (del Río i 
saradnici, 2009). 
 Treba izdvojiti funkciju hlorida u elektrohemijskoj degradaciji azo-boja, pri ĉemu je 
oksidacija posredovana aktivnim vrstama jona hlora (rastvoren NaCl). U ovom sistemu 
dolazi do istovremene degradacije organske materije indirektno aktivnim hlorom (E
o
= 
1,358 V), hipohloritnom kiselinom (E
o
= 1.63 V) i hipohloritom (E
o
= 0.90 V), kao i direktno 
putem viših oksida. Joni hlora se oksiduju na anodi i formiraju molekulski hlor (Panizza i 
Cerisola, 2009). 
Anoda:            
  
U rastvoru:               
      
             
𝑅                              
  
 Hlor se dalje prevodi u hipohloritnu kiselinu i hipohloritni jon usled disocijacije u 
vodi (Panizza i Cerisola 2004). Oba su jaki oksidujući agensi i interaguju sa zagaĊujućom 
supstancom. Fiziĉki sorbovan •OH na površini anode formira MOx(
•
OH) i može reagovati 
sa hloridnim jonima pri ĉemu nastaje MOx(ClO•) kiselina, a potom i viši oksidi koji 
oksiduju organsku materiju. 
 Sa druge strane Na2SO4 je poznat kao inertni elektrolit koji ne dovodi do formiranja 
reaktivnih vrsta u toku elektrolize, osim u posebnim uslovima kada nastaju persulfati 
(Panizza i saradnici,2007). 
 Elektrohemijski tretman se dobro pokazao u dekolorizaciji otpadnih voda (Fan i 
saradnici, 2009), bilo da se radi o elektrohemijskoj oksidaciji, redukciji ili oksido-redukciji. 
Znaĉajno smanjenje HPK u dekolorizaciji azo boja postignuto je u oksido-redukcionom 
elektrohemijskom tretmanu, kada je korišćen Na2SO4 kao elektrolit (del Rio, 2009), kao i 
manja koliĉina organo-hlorovanih proizvoda putem oksidacije, kada je korišćen NaCl kao 
elektrolit. 





Postoje dva principa anodne oksidacije: 
1) Direktna anodna oksidacija (direktan transfer elektrona do anode) koja daje veoma 
slabu dekontaminaciju, 
2) Hemijska reakcija sa elektrogenerisanim vrstama koje nastaju nakon pražnjenja na 
anodi, kao što je fizisorbovani „aktivni kiseonik“ (fizisorbovani hidroksilni radikal 
•
OH ) ili hemisorbovani „aktivni kiseonik“ (kiseonik u rešetci metalnog oksida MO 
anode) (Oturan i saradnici, 2012). 
 Anodna oksidacija sa elektrogenerisanim reaktivnim vrstama koje nastaju 
pražnjenjem u vodi, na anodi se dalje može podeliti na dva principa: 
 Elektrohemijski konverzioni metod, kod koga se organski molekuli pomoću 
hemisorbovanog „aktivnog kiseonika“ selektivno transformišu obiĉno do 
karboksilnih kiselina, koje se dalje mogu ukloniti biološkim tretmanom  
 Metod elektrohemijskog sagorevanja ili spaljivanja (eng. electrochemical 
incineration), kod koga se organski molekuli pomoću fizisorbovanog „aktivnog 
kiseonika“ kompletno mineralizuju, tj. oksiduju do CO2 i neorganskih jona.  
 U oba sluĉaja efikasnost elektrohemijske degradacije zavisi od aktiviteta 
(materijala) same anode. Tako je Comninellis (1994) podelio anode na „aktivne i 
„neaktivne“. U oba sluĉaja na anodi (M) oksidacijom vode nastaje fiziĉki adsorbovan 
hidroksi radikal (M(•OH )) (28). 
              
      (28). 
 U sluĉaju „aktivne“ elektrode radikal reaguje sa površinom elektrode i nastaje 
hemijski adsorbovan „aktivni kiseonik“ ili viši oksid MO (29). Tada je potencijal  
elektrodni materijal iznad termo-dinamiĉkog potencijala za nastajanje kiseonika (1,23 V vs 
SHE). 
                (29) 
 Redoks par MO/M koji se nalazi na površini elektrode, ĉesto se i naziva 
hemisorbovani ''aktivni kiseonik''. Ovaj redoks par predstavlja posrednika u konverziji ili 
selektivnoj oksidaciji organskih supstanci (R) na ''aktivnoj''elektrodi (30) koji je u 
kompeticiji sa reakcijom nastanka kiseonika usled raspadanja višeg oksida (31). Oksidacija 
je ograniĉena na površinu elektrode (Pt, oksidi Ru i Ir). 





   𝑅    𝑅  (30) 
     
 
 
   (31) 
 Kod ''neaktivnih'' elektroda ne dolazi do formiranja viših oksida i hidroksi-radikali 
se nazivaju fizisorbovani ''aktivni kiseonik''. Upotrebom ovih elektroda dolazi do 
neselektivne oksidacije koja dovodi do potpunog sagorevanja organske supstance do CO2 
(32). Reakcija radikala i površine elektrode su slabe. Anoda nije katalitiĉko mesto za 
adsorpciju reaktanata i/ili proizvoda iz vodenog medijuma. 
 Intermedijeri nastali oksidacijom vode uĉestvuju u degradaciji organskih supstanci.  
Slabija interakcija M-(
•
OH) podrazumeva da je veća reaktivnost anode u degradaciji 
organskih supstanci.  Dobar primer neaktivne, stabilne elektrode je bor dopirana 
dijamantska elektroda (Brillas i Martinez – Huitle 2011) ili oksidi Sn i Pb (Comninellis i  
Pulgarin 1993, Saracco i saradnici, 2001)). Uloga neaktivnih anoda je promocija radikala. 
Kada anode imaju visoki kiseoniĉni nadpotencijal, nastali radikali su fiziĉki sorbovani i to 
znaĉi da je interakcija slaba, ali je koliĉina •OH radikala (Eo= 2.80 V) raspoloživih za 
interakciju sa zagaĊujućim supstancama velika. 
 
        𝑅                 
      (32) 
 
Ova reakcija je u kompeticiji sa istovremenim prelazom 
•
OH radikala u kisonik bez uĉešća 
anode:         
 
 
    
     (33) 
 






Slika 13.Anodna oksidacija organske materijesa istovremenim generisanjem kiseonika na 
“aktivnoj” (a,c,d i f) i “neaktivnoj” (a,b i e) elektrodi. Prema Comninellis-u (1994) 
podrazumeva: a-formiranje hidroksil radikala; b- nastanak kiseonika elektrohemijskom 
oksidacijom hidroksilnog radikala; c- formiranje višeg oksida MO; d- nastanak kiseonika 
elektrohemijskim raspadom višeg oksida; e- elektrohemijsko sagorevanje organske materije 
•
















TakoĊe, u procesu anodne oksidacije pored •OH radikala nastaju i razliĉite reaktivne 
vrste (ROS), koje omogućavaju brzu reakciju sa većinom organskih supstanci. Pri 
degradaciji organske materije u vodi Johnson (1992) je takoĊe predložio da dolazi do 
anodnog prenosa kiseonika preko 
•
OH radikala hidrolizom vode na organsko jedinjenje 
(ukoliko napon nije visok ne dolazi do trošenja anode). 
Oksidansi koji se takoĊe mogu generisati elektrohemijski su: peroksid, ozon, 
Fentonov reagens, hipohlorit, itd. 
MeĊusobno kompetitivne reakcije su stvaranje kiseonika, vodonik-peroksida i 
ozona: 
           
 
 
    
     
                 
          
      
U praksi, većina anoda pokazuje mešoviti karakter zato što istovremeno paralelno 
teku reakcija oksidacije organske supstance i reakcija stvaranja kiseonika (Comninellis 
1994; Xiao-yan Lia i saradnici, 2005; Panizza i Cerisola 2009).  
 Katodni materijal indirektno ima uticaj na uklanjanje zagaĊujućih supstanci 
(Anantha,2014): 
- Redukcijom rastvorenog kiseonika i generisanjem vodonik-peroksida 
- Direktnom oksidacijom organske materije koja postaje podložna daljoj oksidaciji 
- Formiranje koagulanata, adsorpcija organske materije 













2.10.1.2 Elektrohemijska redukcija 
 Direktna elektroredukcija organskih zagaĊujućih supstanci na odgovarajućim 
katodama je metoda koji se može koristiti za dehlorinaciju. Redukcija zagaĊujućih materija 
odigrava se prenosom elektrona sa katode. Mnoge hlorovane komponente se proizvode u 
industriji i koriste kao rastvaraĉi, pesticidi, itd. 
 Tokom katodne redukcije dolazi do sporedne reakcije nastajanja vodonika pa se 
stoga moraju koristiti katode sa velikim nadnaponom za vodonik. Razliĉiti materijali se 
mogu koristiti kao katode: Pb, Hg, Pt, Cu, Ni, Ti, TiO2. Mali broj radova se bavi direktnom 
elektrohemijskom redukcijom, jer se pokazala kao manje efikasna od direktne ili indirektne 
elektrohemijske oksidacije ili oksido-redukcije u dekontaminaciji vode. 
 Na primeru azo boja žuta - Acid Yellow 23, Reactofix Golden Yellow 3 smanjenje 
HPK iznosilo je od 48% - 75% uz malo smanjenje TOC vrednosti (Jain i saradnici, 2003, 
Jain i saradnici, 2007), a niska dekolorizacija zabeležena je i za plavu - Reactive Blue 4  u 
podeljenoj ćeliji sa tri elektrode (Carneiro i saradnici, 2003; 2004).Udegradaciji herbicida, 
hlorfenola i fenola paladijum se pokazao kao efikasna elektroda (Tsyganok i Otsuka 
1999;Li i Farrell2000; Cheng i saradnici, 2004). U sluĉaju elektrohemijske redukcije 
razliĉiti su redukujući agensi: mravlja kiselina, izopropanol ili hidrazin, ali vodonik se 
koristi najĉešće kao redukujući agens (Eo=0.00 V) i kao donor elektrona inicira 
dehalogovanjezagaĊujućih supstanci. 
2.10.1.3 Elektrokoagulacija 
 Koagulacija je fiziĉko-hemijski tretman fazne separacije (podela meĊu fazama) za 




 jona, u obliku 
hloridnih soli. Sliĉan proces je elektrokoagulacija, ova metoda koristi struju da rastvori 






3+ koji grade razliĉite hidrokside (sve u zavisnosti od pH vrednosti 
sredine). Na primeru reaktivnih boja ove vrste se ponašaju kao koagulanti ili 
destabilizacioni agensi koji menjaju naelektrisanje boje, tj neutrališu predhodno 
naelektrisanje i na taj naĉin koagulišu ĉestice boje i konaĉno sedimentacijom nastaje mulj 
(Bard i saradnici, 2001).  





 Boja-H + (OH)OFe(s)  →  Boja-OFe(s) + H2O 
Koagulisane ĉestice takoĊe se mogu odvojiti elektroflotacijom koja podrazumeva 
zarobljavanje koagulisanih ĉestica boje od strane mehurića gasa H2 koji se stvara na katodi. 
Na ovaj naĉin koagulisana boja dospeva do vrha rastvora odakle se može odvojiti. 
Uopšteno posmatrano glavni procesi elektrokoagulacije su:  
- Reakcije na elektrodama u cilju stvaranja jona gvožĊa i aluminijuma na anodi i 
 generisanje molekula H2 na katodi 
- Formiranje koagulanata u rastvoru otpadne vode 
- Uklanjanje boje iz rastvora sedimentacijom ili elektroflotacijom sa izdvojenim H2 
- Druge elektrohemijske i hemijske reakcije ukljuĉujući redukciju organskih 
neĉistoća i metalnih jona na katodi, koagulaciju koloidnih ĉestica. 
 Neke od prednosti elektrokoagulacije su: efikasnije i brže odvajanje organske 
supstance u odnosu na koagulaciju; pH kontrola nije neophodna, izuzetak su ekstremne 
vrednosti; upotreba hemijskih reagenasa je minimalna; koliĉina taloga koji se stvara je 
manja nego kod koagulacije, talog dobijen na ovaj naĉin sadrži veći procenat boje; 
operativni troškovi su mnogo manji u odnosu na konvencionalne tehnologije. MeĊutim, 
elektrokoagulacija ima i neke nedostatke: pasiviranje anode i depozicija taloga na 
elektrodama mogu dovesti do inhibicije elektrolitiĉkih procesa; visoka koncentracija 
gvožĊa i aluminijuma koje se nakon procesa moraju ukloniti (Chen  2004; Martínez-Huitle  
i saradnici, 2008; Butler i saradnici, 2011). 
2.10.1.4 Elektro-Fenton oksidacija 
 U poslednjih par decenija došlo je do znaĉajnog razvoja Elektro-Fentonovog 
procesa, kao metode oksidacije kojom se postiže efikasno preĉišćavanje otpadne vode. 
Metoda se bazira na kontinualnoj elektro-generaciji vodonik-peroksida, na odgovarajućoj 
katodi, kojoj se dovodi kiseonik ili vazduh uz dodatak gvožĊa (II) kao katalizatora za 
produkciju 
•
OH radikala.  
 Prednost ove metode u odnosu na klasiĉnu foto-Fenton oksidaciju je što se “in situ” 
proizvodi H2O2, ĉime se smanjuje rizik njegovog transporta, rukovanja i ĉuvanja.   





 Dalje, ovom metodom moguće je kontrolisati i degradaciju, a i procenat degradacije 
organske supstance je veći, zbog kontinualne regeneracije Fe2+jona (Jin 2010). 
 
2.10.1.5 Fotoelektrohemijske metode 
Ove metode se zasnivaju na fotohemijskoj i/ili fotokatalitiĉkoj aktivnosti UV 
zraĉenja i nalaze znaĉajnu primenu u tretmanu otpadnih voda. Intenzitet i talasna dužina 
upadne svetlosti su kljuĉni faktori u destrukciji organskih jedinjenja. Talasne dužine koje se 
koriste su: UVA (315-400 nm), UVB ( 285-315nm) i UVC (<285 nm). Najprimenljivije 
fotohemijske metode su fotoelektro-Fenton i fotoelektrokataliza. 
Fotoelektro-Fenton je sistem koji koristi metodu elektro-Fentona, a zatim tako 
tretiran uzorak izlaže UV zraĉenju u cilju favorizovanja generisanja •OH i fotodegradacije 
kompleksa Fe
2+
 sa organskim jedinjenjima. 
Primenom fotoelektrokatalize anoda sa TiO2 filmom se izlaže UV zraĉenju, 
ekscitujuse elektroni i elektroda je spremna za stvaranje 
•
OH i oksidaciju organskih 
jedinjenja. 
Prednosti korišćenja elektrohemijskih tehnika u tretmanu otpadnih voda su sledeće: 
1) Ekološki kompatibilan proces. Elektron je glavni reagens jer ne proizvodi 
nikakvo zagaĊenje. 
2) Prilagodljivost. Može se primeniti veliki broj reaktora i elektrodnih materijala 
za razliĉite elektrohemijske reakcije. Zapremina koje se mogu tretirati iznose 
od nekoliko mikrolitara do par miliona litara. 
3) Bezbednost. Elektrohemijski procesi ne zahtevaju ektremne uslove radaivelike 
koliĉine dodatnih hemikalija. Odvijaju se na atmosferskom pritisku i sobnoj 
temperaturi.  
Nedostaci bi bili cena struje koja se upotrebi – naroĉito do potpune mineralizacije 
(Oller i saradnici, 2011), mogući toksiĉniji proizvodi degradacije nego poĉetni molekul, 
potreba podešavanja provodljivosti i pH vrednosti otpadnih voda, kao i prekrivanje 
elektroda organskim materijalom (Anglada i saradnici, 2009).  
  





2.11 EAOP-i u degradaciji hlorfenola, azo boja i ibuprofena kao predstavnika glavnih 
grupa ksenobiotika u životnoj sredini 
 
 AOP-i,kao što je već navedeno se koristeu degradaciji mnogih ksenobiotika, ali 
naroĉito su efikasni u degradaciji boja, farmaceutskih proizvoda, hemikalija koje utiĉu na 
endokrini sistem organizama i pesticida.  
 Tokom degradacije u vodenom matriksu prati se:  
-Kinetika degradacije 
-Proizvodi degradacije (oksidacioni intermedijeri) i 
-Finalna toksiĉnost tretiranog rastvora – koja zavisi od: 
 Vrste zagaĊujuće materije i njene koncentracije u medijumu 
 Vrste test modela u testovima toksiĉnosti – bira se prema osetljivosti organizma, 
jer neki modeli nisu odgovarajući (Andreozzi i saradnici, 2002; Rizzo i 
saradnici,2009) 
 Tipa AOP-a koji se primenjuje 
 Uslova funkcionisanja AOP-a (pritisak, temperatura, prisustvo katalizatora, 
koncentracija, UV svetlost, itd), kao i 
 Proizvoda degradacije 
 Postoji dosta publikacija koje se bave preĉišćavanjem vode primenom AOP-a, ali 
veoma mali broj njih uzima u obzir toksikološki i ekotoksikološki efekat. 
 Tako na primeru ozonolize (Stalter i saradnici, 2010; Reungoat i saradnici, 2010), 
primene homogenih i heterogenih fotokatalizatora (Rizzo i saradnici, 2009; Klamerth i 
saradnici, 2010), primene ultrazvuka (Naddeo i saradnici, 2009) i gama zraĉenja (Sanchez – 
Polo i saradnici, 2009) kada su AOP-i korišćeni kao post-tretman, utvrĊeno je da toksiĉnost 
ili nije smanjena ili je povećana naroĉito nakon tretmana realnih uzoraka (smeša).  U 
publikacijama kada su primenjeni kao pred-tretman biološkom tretmanu pri preĉišćavanju 










 Hlorfenoli se koriste kao intermedijeri u proizvodnji farmaceutskih, poljoprivrednih 
sredstava, biocida ili boja. Poreklo hlorfenola u životnoj sredini mogu biti industrijske 
otpadne vode, upotreba pesticida ili degradacija kompleksnih hlorovanih ugljovodonika. 
Ove supstance se ĉesto detektuju u površinskim i podzemnim vodama (Ahlborg i 
Thunberg, 1980). Druga fenolna jedinjenja formiraju se i tokom prirodnog procesa 
raspadanja huminskih materija, tanina, lignina ili fotolitiĉkom i metaboliĉkom razgradnjom 
pesticida. Ameriĉka agencija za zaštitu životne sredine (eng. US – EPA) i EU uvrstile su 
hlorfenole na listu prioritetnih zagaĊujućih supstanci (Keith i Telliard, 1979), jer su 
perzistentni i teško se mogu ukloniti iz životne sredine. Transformacijom hlorfenola u 




















Tabela 7. Fiziĉko –hemijska svojstva para-hlorfenola 
(https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/compound/4-chlorophenol#section=Odor-Threshold) 
 
4-hlorfenol Fizičko – hemijska svojstva 
CAS broj 106-48-9 
Molekulska formula C6H5ClO 
Molarna masa (g/mol) 128.5563 
Taĉka topljenja (°C) 42.8 
Rastvorljivost u vodi (mg/L, 
20°C) 
 27100 
Log Kov 2.39 
pKa (voda, 20°C) 9.38 





0.24 Pa  
 
Kada jednom dospeju u životnu sredinu glavni procesi u njihovoj transformaciji i 
raspodeli u njenim odeljcima su sorpcija, isparavanje, degradacija, drenaža, rastvorljivost i 
fotoliza. Struktura igra ulogu u otpornosti ovih supstanci na biološke i klasiĉne fiziĉko-
hemijske procese.  
Toksiĉnost i bioakumulacija rezultat je lipofilnosti ovih supstanci; sa povećanjem 
supstitucije dolazi do povećanja lipofilnosti, a samim tim i do bioakumulacije. Struktura 
ima znaĉajan udeo u toksiĉnom efektu hlorfenola. Orto-supstituisani hlorfenoli pokazuju 
manju toksiĉnost u odnosu na meta ili para supstituisane derivate. Orto-položaj hlora štiti 
OH grupu na prstenu koja intereaguje sa aktivnim mestom u organizmu (Grimwood i 
Mascarenhas, 1997). Para-hlorfenol, koji je bio tema i našeg istraživanja(C6H5ClO, 4CP), 
klasifikovan je kao opasna supstanca, koja u dugoroĉnom periodu može dovesti do 
ireverzibilnih promena u akvatiĉnim ekosistemima (Directive 67/548/EEC, 2001).  





Meta - supstituisanost povećava otpornost na biodegradaciju. Kako raste hlorisanost 
fenolnog prstena smanjuje se napon pare, rastetaĉka kljuĉanja, smanjuje se rastvorljivost u 
vodi i povećava se tendencija njihove akumulacije u sedimentu i organizmima.  Iz ovih 
razloga, degradacija hlorfenola u industrijskim otpadnim vodama i u vodama za piće je od 
izuzetnog znaĉaja. 
Ekotoksikološke vrednosti za 4-hlorfenol su:  
 za Daphnia magna  EC50 (48h) – 2.5 – 8.9 mg/L; (Kühn i saradnici, 1989, 
Steinberg i saradnici, 1992); NOEC – 0.2 mg/L (8 dana) 
 za alge S. subspicatus EC50 (72h)- 8.3 mg/l (Kühni Pattard, 1990), a NOEC -1.9 
 mg/l (Kühn i Pattard, 1990). 
 za Lemna minor (soĉivica); LC50 (72h) - 280 mg/L (Sharma HA i saradnici, 1997) 
za Oncorhynchus mykiss  LC50 (96h) – 1.9 mg/L (Hodson i saradnici, 1984) 
za  Lepomis macrochirus LC50 (96h) – 3.1-4.8 mg/L (MSDS) 
 Bioakumulacioni potencijal: Cyprinus carpio (šaran) 4 – 40 µg/L (42 dana), BCF: 
 11-52; 6.0-18.0 (MSDS); 21 (Euro Chlor Risk Assessment for the Marine 
 Environment OSPARCOM Region - North Sea Monochlorophenols, EuroChlor 
 2002). 
  
Pregled literature – degradacija fenola i hlorfenola AOP-ima 
 
 Tehnika degradacije fenola elektriĉnim pražnjenjem u kontaktu sa vodom ili u vodi 
do sada je kombinovana sa raziĉitim aditivima (gvožĊe, titan-dioksid, zeolit, itd) ili sa  
razliĉitim gasovima koji se unose u teĉnost (kiseonik, argon, vazduh,...). U većini procesa 
degradacija fenola je ostvarena generisanjem 
•
OH radikala, ali idirektno sa ozonom u nešto 
sporijoj reakciji (Hoeben i saradnici,1999; Hayashi i saradnici, 2000; Sugiarto, A.T.i  Sato, 
M. 2001; Sano i saradnici, 2002;  Grabowski i saradnici, 2005; Sato i saradnici, 2008, 
Manojlović i saradnici, 2008; Li i saradnici, 2007; Yan i saradnici, 2005; Shen i saradnici, 
2008; Marotta i saradnici, 2011). Obe reakcije formiraju hidroksilovane aromatiĉne 
proizvode fenola: katehol, hidrohinon i 1,4-hidrohinon (Slika 15). Dok u reakciji sa 
peroksinitritima nastaju pored hidroksilovanih i nitrovani proizvodi (Lukes i Locke, 2005). 





 Degradacija fenola ima kinetiku reakcije prvog reda (elektrofilna oksidacija). 
Reakcija zapoĉinje napadom •OH orto- ili para- položaja na prstenu pri ĉemu nastaju 
proizvodi poput katehola (6), hidrohinona (7), benzohinona (8). Ovi proizvodi mogu biti 
dalje oksidovani do trihidroksibenzena kao što su: pirogalol, hidroksihidrohinon 
ifloroglucinol (Parvulescu i saradnici, 2012). Otvaranjem prstena nastaju zasićeni i 
nezasićeni alifatiĉni ugljovodonici sa karboksilnom grupom (ketoni, aldehidi) ili sa 
hidroksilnom grupom. Organske kiseline kao što su maleinska, oksalna i mravlja ĉesto su 
primećene u reakcionoj smeši fenola usled tretmana pražnjenjem iznad vode ili u vodi 
(Dojĉinović i saradnici, 2008). 
 



























Slika 16. Mehanizam degradacije fenola O3 
 
 Degradacija fenola ozonom zapoĉinje interakcijom sa aromatiĉnim prstenom fenola 
takoĊe preko orto- ili para- položaja u odnosu na OH grupu, ali može doći i do reakcije 1,3 
dipolarne cikloadicije mehanizmomkoji dovodi do direktnog otvaranja prstena i nastaju: 
cis/cis mukonska kiselina (9) ili aldehid (10) kojipodležu daljoj ozonizaciji (Chen i 
Pignatello, 1997). TakoĊe je potvrĊeno da je pri korona pražnjenju iznad vode veća 
efikasnost uklanjanja fenola kada je gasna faza kiseonik u odnosu na argon i da su nastale 
vrste
•
OH i ozon uspešno degradirale fenol (Sato i saradnici, 2008). Nitrovani proizvodi 




 radikalima, azotnom ili 
azotastom kiselinom koji se generišu tokom pražnjenja ili razlaganjem peroksinitritne 
kiseline (NO2
•
u kiseloj sredini). Nitrovanje zapoĉinje preko orto - ili para- položaja u 
odnosu na OH grupu. 
 Anodna oksidacija i elektro-Fenton se ĉesto koriste za degradaciju pesticida. Na 
primeru 4CPA – 4-hlorfenoksi sirćetne kiseline, koja je aktivna supstanca herbicida 
primenjen je nepodeljeni reakcioni sistem (galvanostatiĉki uslovi, 100mA) sa Pt/O2 
elektrodama u kiselom medijumu (pH 3). Efikasnost je praćena na osnovu TOC vrednosti. 
Mnogo bolji rezultati postignuti su primenom elektro-Fentona u odnosu na anodnu 





oksidaciju. U ovom procesu H2O2 generisan na katodi po principu Fentonove reakcije 
reaguje sa medijumom u kome se nalaze fero (Fe
2+
) joni i rezultuje intenzivnim 
generisanjem 
•
OH radikala i efikasnom degradacijom zagaĊujuće supstance (Oturan i 
Brillas 2007). Predloženi mehanizam degradacije hidroksi radikalom dat je na slici 17 
(Boye i saradnici, 2002). 
 
 














2.11.2 Sintetičke organske boje 
  
 Širom sveta preko 10.000 razliĉitih reaktivnih boja se nalazi u komercijalnoj 
upotrebi. Prema strukturi, organske boje pripadaju razliĉitim jedinjenjima i mogu se 
podeliti na: azo, karbonilne, ftalocijaninske, antrahinonske, indigoidne, sumporne, nitro 
boje, itd (Hunger 2003).  
 Azo boje ĉine najveći deo reaktivnih boja (50% - 70%), a prema broju –N=N- grupa 
u strukturi dele se na monoazo, diazo i triazo boje. To su komercijalne boje sa obimnom 
primenom u industriji. Dizajnirane su da budu rezistentne na znoj, sapun, vodu, svetlost i 
slabu biodegradaciju (Kariyajjanavar i saradnici, 2011). 
Tabela 8. Reaktivne boje korišćene pri izradi doktorske disertacije 
 
C.I. (Color Index) naziv boje 
 
Komercijalno ime 








C.I. Reactive Blue 52 
 
Drimaren blue X-3LR 
CAS No.: 12225-63-7 
Azo 





C.I. Reactive Yellow 125 
 
Drimarene Gold Yellow K-2R 
CAS No.: 68155-62-4 
Azo 









C.I. Reactive Green 15 
 
Drimarene Green X 2BL 
CAS No.: 61969-07-1  
Azo (formazan)  
bakar kompleks 






  - nije pronađena 
 
 Obimne koliĉine efluenata tekstilne industrije koji mogu da sadrže od 30 % do 50 % 
inicijalno upotrebljene boje (Laasri i saradnici, 2007;Martínez-Huitle i Brillas 2009) ĉesto 
se ispuštaju u životnu sredinu (Guivarch i saradnici, 2013) bez prethodnog uklanjanja 
obojenosti. Tekstilna industrija koristi približno 21-337 m3 vode po toni proizvedenog 
tekstila. Prisustvo boje u vodi vidljivo je i pri veoma malim koncentracijama (Hai i 
saradnici, 2007). Ovo je više nego estetski problem kojimože narušiti primarnu produkciju 
kao i izazvati toksiĉne efekte kod organizama u akvatiĉnim ekosistemima i kod ljudi (Rai i 
saradnici, 2005; Bandala i saradnici, 2008). Zato su hormonski, kancerogeni i mutageni 
efekti azo boja dobro dokumentovani (Zhou, 2009). 
 Poluživot (DT50) reaktivnih boja u životnoj sredini može iznositi i do nekoliko 
godina. Posledice njihove transformacije mogu biti kancerogene i mutagene supstance, 
(aromatiĉni amini, Hao i saradnici, 2000; Oliveira i saradnici, 2007), koje se dalje 
akumuliraju u organizmima kroz lance ishrane (Ozcan i saradnici, 2009). Pored organskih 
boja, otpadna voda tekstilne industrije odlikuje se visokom vrednošću HPK, prisustvom 
toksiĉnih teških metala kao što su: Cr, As, Cu, Zn, kao i velike koliĉine soli (hlorida i 
rastvorenog silicijuma).Odnos BPK/HPK tekstilnih efluenata ĉesto iznosi oko 0.25, tj. 
pokazuje da sadrže veliku koliĉinu nebiodegradabilne organske supstance (Al-Kdasi i 
saradnici, 2004). 
 Konvencionalne tehnike preĉišćavanja vode zasnivaju se na: adsorpciji (aktivni 









Pregled literature  – degradacija organskih boja AOP-ima 
 
 Razliĉite vrste elektriĉnog pražnjenja primenjene su za uklanjanje organskih boja u 
model sistemima i realnim uzorcima. Stepen degradacije praćen je preko stepena 
dekolorizacije, jer je apsorpcioni spektar svake boje odreĊen hemijskom strukturom 
hromoforne grupe u molekulu boje (npr: diazo grupa (N=N), karbonilna (-C=O), dvostruke 
veze C=C, C=N, N=O, ... itd). Postoje i grupe koje pojaĉavaju obojenost pored hromofore. 
Takve grupe same ne mogu da apsorbuju zraĉenje u vidljivom delu spektra, ali olakšavaju 
apsorpciju hromofora. Ove grupe se nazivaju auksohromne grupe (grĉkiauxein-pojaĉavati): 
hidroksilna grupa (-OH) i aminonogrupe (-NH2, -NHR, -NR2, -NR'R''). 
 Najefikasniji mehanizam u degradaciji boje ostvaren je oksidativnim napadom 
•
OH 
radikala, ozona ili peroksinitrita (Moussa i saradnici, 2007, Yan i saradnici, 2008; 
Minamitani i saradnici,2008) u kiseloj srediniiprisustvu UV svetlosti. Azo grupa zakaĉenaje 
najĉešće za dva substituenta – derivate benzena ili naftalena. Oksidacijom se razlaže C-N= 
i N=N veza, pri ĉemu dolazi do dekolorizacije. Mehanizam degradacije najĉešće zapoĉinje 
napadom 
•
OH radikala na C atom koji nosi azo grupu. Interakcija ozona sa azo bojom je 
nešto manja nego sa •OH radikalima, ozon bolje interaguje sa aromatiĉnim jezgrom boje.  
 Proizvodi degradacije su najĉešće: aromatiĉni amini, naftohinoni ili fenolne 
supstance, i daljom oksidaciojm nastaju alifatiĉne i karboksilne kiseline (Magureanu i 
saradnici, 2008; Dojĉinović i saradnici, 2011). Struktura boja takoĊe utiĉe na efikasnost 
degradacije 
•
OH radikalima, ali i konfiguracija reaktora, materijal elektrodai uslovi 
tretmana (pritisak i temperature) tako da je nezahvalno porediti razliĉite reaktore po 
efikasnosti. 
 Posebnu primenuu degradaciji azo boja našle su elektrohemijske metode, kao 
ekonomski isplativa i efikasna tehnologiija (Kariyajjanavar i saradnici, 2011). U tretmanu 
reaktivnih boja do sada je opisan veliki broj reakcionih sistema. Prema Comnellisu (2008) 
materijal anoda igra važnu ulogu u degradaciji i mineralizaciji organskih supstanci, a do 
sada su mnoge anode i ispitane: aktivni ugljenik, staklasta ugljeniĉna elektroda (eng. glassy 
carbon), grafitna, platinska, PbO2 i metalni oksidi Ti, Ru, Ir, Sn ili Sb. Trenutno su aktulene 
BDD elektrode kao anode. Reakcioni sistem – elektrohemijska ćelija može biti podeljena i 





nepodeljena, što ima uticaj na efikasnost struje u tretmanu derivata benzena ili aromatiĉnih 
struktura.  
Glavne elektrohemijske metode za uklanjanje boja su: elektrokoagulacija, 
elektrohemijska oksidacija i indirektna elektro‒oksidacija sa aktivnim hlorom. Obrada sa 
novim tehnikama kao što su AOP i EAOPi (elektro‒Fenton, fotoelektro‒Fenton i 
fotoelektrokataliza) je privukla veliku pažnju, ali kod ovih procesa je teže objasniti moguću 
elektrohemijsku redukciju. Tehnike AOP i EAOP se ĉesto koriste kao predtretman 
degradacije azo boja u otpadnim vodama. Cilj je da se smanji toksiĉnost i poveća 
biodegradabilnost proizvoda degradacije.  
Rad sa trenutno publikovanim elektrohemijskim sistemima za degradaciju dat je u 
ĉlanku Martínez-Huitle i Brillas (2009), dok kao predtretman realnih efluenta tekstilne 
industrije detaljnije objašnjavju Martínez-Huitle i saradnici,(2012), kao i Solano i saradnici 
(2013). Izdvojili bi rad Sirés i saradnici, (2008) sa ĉetiri reaktivne boje  (malahit zeleno, 
kristal violet,metilen zeleno, fast zeleno) u vodenom rastvoru, tretirane u nepodeljenoj ćeliji 
elektro-Fentonom.Kao anoda je korišćena cilindriĉna mreža Pt, a kao katoda grafit, uz 
kontinualno mešanje rastvora (elektrolit Na2SO4). Malahit zelena je izabrana kao model 
sistem i na njoj su optimizovani parametri degradacije i efikasnost struje. Dokazano je da sa 
dužinom tretmana opada efikasnost struje. Posmatrano kroz kinetiku degradacije, na 
samom poĉetku ona je 100% i posle postepeno opada. Nakon 2 ĉasa (u smeši 4 boje) 
postignut je pad HPK za 50 %, u narednih  8 ĉasova on se popeo na 70%, a za 25 h  - 96%. 
Dekolorizaciju i mineralizaciju Azurne B pratio je poreĊenjem anodne oksidacije i 
elektro-Fentona Vargas i saradnici (2014). Kao najefikasnijaanoda pokazala se BDD anoda 
u oba procesa dekolorizacije. Proizvodi degradacije su kratki lanci karboksilnih kiselina, 
koji se teže oksiduju •OH radikalima, ali su biodegradabilni(Comninellis i saradnici, 2008).  
TakoĊe, proizvodi degradacije otpadnih voda tekstilne industrije mogu biti 
toksiĉniji za životnu sredinu od polaznog molekula. Prema podacima MeĊunarodne 
agencije za istraživanje kancera (International Agency of Research for Cancer, IARC), 
cepanje azo veze dovodi do formiranja aromatiĉnih amina, koji povećavaju uĉestalost 
mutacije kod organizama (IARC 1993). Dobro mesto AOP-a i EAOP-a bila bi primena 





nakon biološkog tretmana kako bi voda mogla da se po zakonski utvrĊenim GVE ispusti u 
životnu sredinu (Comninellis, 2008; Zhu i saradnici, 2011).  
 
2.11.3 Ibuprofen 
 Farmaceutski proizvodi su neophodni u svakodnevnom životu ljudi, kako za 
medicinske potrebe, tako i za veterinarske. Naravno obimna i nekontrolisana upotreba 
mnogih dovela je da brojnih negativnih posledica u životnoj sredini (Perez i Barcelo 2007; 
Emmanuel i saradnici, 2009; Santos i saradnici, 2010, López-Serna i saradnici, 2013). 
Glavni izvori emisije su bolnice, poljoprivredna dobra i veterinarski zavodi (Orias i 
Perrodin, 2013). 
 Bolniĉke otpadne vode najĉešće se mešaju sa komunalnim otpadnim vodama i 
preraĊuju konvencionalnim metodama za peĉišćavanje vode. Na ovaj naĉin se teško 
uklanjaju aktivne supstance, koje potom odlaze u vodotokove (Weissbrodt i saradnici, 
2009). Tako kompleksne smeše farmaceutskih rezidua koje dospevaju u prirodu pored 
ekskretovanih nepromenjenih formi lekova i njihovih metabolita mogu sadržati i supstance 
za dijagnostiku, dezinfekciona sredstva, inhibitore korozije, kao i druge zagaĊujuće 
supstance od kojih je većina postojana (Sim i saradnici, 2011;Kovalova i saradnici, 2012). 
 U akvatiĉnim ekosistemima farmaceutski reziduidetektovani su u veoma niskim 
koncentracijama (ng/L do µg/L) (Kosjek i saradnici, 2005), ali zbog specifiĉne strukture, 
biološke aktivnosti (Kreuzinger i saradnici, 2004), potencijalne bioakumulacije i dugotrajne 
izloženost organizama, one predstavljaju rizik po životnu sredinu (Rohweder, 2003). 
 Uoĉeno je da kontraceptivna sredstva utiĉu na odnos polova u populaciji riba,  
asamim tim ina reprodukciju i druge složene odnose u ekosistemu (McAvoy, 2008), dok 
niske koncentracije antibiotika omogućavaju razvijanje rezistentnosti mnogih sojeva 
(Korzeniewska i saradnici, 2013); 
 Ibuprofen (2-(4-izobutil-fenil)propionska kiselina) najrasprostranjeniji ĉlan grupe 
antiinflamatornih lekova (NSAID), sa analgetiĉkim i antipiretiĉkim svojstvima ima obimnu 
primenu u medicini i veterini. Propisana terapeutska doza ovog leka ĉesto iznosi od 200 – 





3200 mg dnevno za leĉenje groznice, umerenih bolova, glavobolje, mišićnih bolova, 
artritisa, menstrualnih grĉeva, prehlade, itd.  
 
Slika 18. Molekulska struktura ibuprofena 
Tabela 9.Fiziĉko – hemijska svojstva ibuprofena Ambuludi i saradnici, (2013) 
Ibuprofen Fizičko – hemijska svojstva 
CAS broj 15687-27-1 
Molekulska formula C13H18O2 
Molarna masa (g/mol) 206.2808 
Taĉka topljenja (°C) 74-77 
Rastvorljivost u vodi (mg/L, 
25°C) 
21 
Log Kov 3.44 
pKa (voda, 20°C) 4.52 











 Godišnje se proizvede i do nekoliko kilotona ibuprofena. Kada proĊe kroz 
organizam ibuprofen napušta telo u svom neizmenjenom obliku - 15% od terapeutske doze.  
Znatno veći procenat poĉetne koncentracije izluĉuje se u obliku metabolita hidroksi-
ibuprofen 26% i karboksi-ibuprofen 43% (Tauxe-Wuersch i saradnici, 2005).  






 Najobimniji izvor i put distribucije ibuprofena u prirodi svakako predstavljaju 
nepravilno ispušteni komunalni efluenti i nepropisno odložen ĉvrst medicinski otpad.
 Rastvorljivost ibuprofena u vodi je ograniĉena, a procesi fotodegradacije i 
biodegradacije su slabi. Oĉekuje se da doĊe do adsorpcije na ĉvrst suspendovani materijal 
ili sediment. Vrednost DT50 ibuprofena u vodi iznosi 20 dana (primer Greifensee jezero, 
Švajcarska, http://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov), a na pH 5 do 9 ibuprofen se nalazi u 
anjonskom obliku.   
Toksikološki efekat metabolita ibuprofena (ljudskog ili mikrobijalnog porekla) 
ispoljava se na reprodukciji akvatiĉnih organizama (Flippin i saradnici, 2007), ali i 
procesima fotosinteze algi i biljaka (Pomati i saradnici, 2004): 
za Vibrio fischeri EC50 (15 min) – 16.49 mg/L (11.26 -24.16) 
ECOSAR (Ortiz de García i saradnici, 2014)  
-  za ribe LC50 (96h) – 42.04 mg/L 
- za dafnije EC50 (48h) – 30.90 mg/L  
- za zelene alge EC50 (96h) – 31.95 mg/L. 
Umesto na listu prioritetnih supstanci (2014. godine) nesteroidni antiinflamatorni 
lekovi su dodati na listu supstanci koje se prate (bio i hemijski monitoring) do 2018. 
godine, kada će njihov status ponovo biti procenjen. 
 Klasiĉni fiziĉko-hemijski tretmani slabo uklanjaju ibuprofen iz vode (Winkleri 
saradnici, 2001), a efikasnost mnogih bioloških tretmana zavisi od temperature, protoka 
vazduha i retencionog vremena otpadne vode u sedimentacionim rezervoarima (Tauxe-
Wuersch i saradnici, 2005). Znaĉajne koncentracije ibuprofena (432 - 1105 ng /L) su 
pronaĊene u površinskim vodotocima nizvodno od postrojenja za preradu vode (Jonathani 
saradnici, 2006; Roberts i Thomas 2006). Dolazimo do zakljuĉka da oni nisu efikasni i da 
je potrebno razviti nove degradacione procese radi uklanjanja ibuprofena i njegovih 
metabolita iz otpadnih voda, tj. odgovarajući predtretman ispuštanju u prirodne vodotokove 
(Oller i saradnici, 2011). 
 
 





Pregled literature – degradacija AOP-ima 
 
U nekoliko revija je detaljno opisana primena razliĉitih AOP-a u degradaciji 
farmaceutskih rezidua kao što su: ozonoliza, hemijski AOP–i (O3/H2O2, Fentonov reagens, 
ultrazvuk i WET), fotohemijski AOP-i (O3/UV, H2O2/UV, foto-Fenton(Fe
2+
/H2O2/UV)) i 
heterogeni ili homogeni fotokatalizatori; sami ili u kombinaciji sa klasiĉnim tretmanom 
vode.  Tretirani su sintetiĉki ili realni uzorci vode sa supstancom (Esplugas i saradnici, 
2007; Ikehata i saradnici, 2006; Klamerth i saradnici, 2010;), efluenti hemijskih ili 
farmaceutskih industrija(Bloecher, 2007), komunalne otpadne vode  (Suárez i saradnici, 
2008)i voda za piće (Rahman i saradnici, 2009). Dobru efikasnost u uklanjaju 
farmaceutskih rezidua postigao je Magureanu i saradnici, (2010). On je tretirao visoku 
koncentraciju (25–150 mg/ L) pentoksifilina (Trental) u ĉesmenskoj vodi primenom 
netermalne plazme generisane dielektriĉnim barijernim pražnjenjem u impulsnom režimu.  
Primenjeni AOP- i u degradaciji ibuprofena su: ozonizacija (Quero-Pastor i 
saradnici, 2014), kavitacija (sonoliza) (Méndez-Arriaga i saradnici, 2008), impulsna 
radioliza (Illési saradnici, 2013), Fenton i foto-Fenton (Méndez-Arriaga i saradnici, 2010; 
Sabri i saradnici, 2012).  Degradacija poĉetne koncentracije ibuprofena je bila efikasna, 
naroĉito u procesima na bazi Fentonovog reagensa i UV svetlosti, ali otvaranje samog 
prstena je bilo slabo i nije postignuto znaĉajnije smanjenje ekotoksiĉnosti. 
Za razliku od ostalih AOP-a mali broj radova opisuje efikasnost EAOP-a, kao što su 
anodna oksidacija, elektro-Fenton ili fotoelektro-Fenton u degradaciji farmaceutskih 
rezidua (Garrido i saradnici, 2007; Brillas i saradnici, 2008, 2009; Klavarioti i saradnici, 
2009). EAOP–i imaju ulogu u neutralizaciji mnogih aktivnih supstanci, ali i dezinfekciji 
bolniĉkih otpadnih voda zahvaljujući oksidujućoj moći •OH radikala. U degradaciji 
antibaktericida i antimikotika u razliĉitim elektro-Fenton sistemima sa Pt ili BDD anodama, 
naroĉito u sluĉaju triklozana uspeh je zabeležio Sirés i saradnici(2007). Anodnu oksidaciju 
i elektro-Fenton u degradaciji antibiotika familije sulfoamida poredio je Dirany i saradnici, 
(2010) i zakljuĉio da su krajnji proizvodi obe degradacije bili glioksalne i oksalne kiseline 
koje su otporne na dalju oksidaciju. U sluĉaju nesteroidnih antiinflamatornih lekova 
(NSAIL) detaljan pregled EAOP-a u njihovoj degrdaciji uradio je Feng (2013).  





On istiĉe da je anodna oksidacija u nepodeljnoj ćeliji tehnologija koja obećava u 
degradaciji NSAIL - a i istiĉe prednost BDD elektrode. Degradaciju ibuprofena elektro-
Fentonom uspešno je izveo Skoumal i saradnici (2009), dok su se za degradaciju beta-
blokatora pokazali kao efikasni elektro-Fenton i fotoelektro-Fenton (Isarain-Chavez i 
saradnici, 2011).  
 Naravno sve studije su raĊene sa koncentracijama većim nego u prirodi i buduća 










3. EKSPERIMENTALNI DEO 
3.1 Materijali 
Primenom različitih AOP-a ispitana je efikasnost degradacije i toksičnost proizvoda 
degradacije sledećih supstanci: 
- Komercijalno dostupnog 4-hlorofenola(4CP, ≥99%, Sigma Aldrich, USA), koji je 
korišćen bez daljeg prečišćavanja. Rastvor 4CP, početne koncentracije od 100 mg/L 
pripremljen je rastvaranjem 4CP u dejonizovanoj vodi (ϰ =1.0 do 1.5μS/cm). 
 - Tri reaktivne bojeplava - Reactive Blue 52 (RB 52, CAS No.: 12225-63-7, λmax = 
615 nm), ţuta- Reactive Yellow 125 (RY 125,CAS No.: 68155-62-4, λmax = 390 nm) i 
zelena- Reactive Green 15 (RG15, CAS No.: 61969-07-1, λmax= 620 nm), tehničke 
čistoće proizvoĎača Clariant (Švajcarska) iz originalnih pakovanja bez prethodnog 
prečišćavanja. Molekulska struktura i karakteristike ovih boja prikazane su u poglavlju 2 
(2.11.2, str. 90). Koncentracija korišćenih boja u rastvorabila je od 60 do 1000 mg/L. Svi 
rastvori su pripremljeni u dejonizovanoj vodi (ϰ =1.0 i 1.5 μS/cm), izuzev rastvora za 
HPLC gde je korišćena HPLC voda firme Sigma Aldrich. 
 - Ibuprofen (Sigma Aldrich, USA), čija je koncentracija u eksperimentima iznosila 
60 mg/L, rastvoren je u bidestilovanoj vodi (ϰ =0,05 μS/cm), tako što je pH prvo podešen 
na 12, a zatim spušten sa 1-2 kapi koncentrovane HCl na vrednost izmeĎu 7 i 8 ili 3 kada je 
korišćen homogeni katalizator u sistemu sa Fentonovom reakcijom ili DBD reaktoru.  
 
U eksperimentalnim postavkama i analizi uzoraka upotrebljene su i sledeće supstance: 
 
NaOH i HCl ili H2SO4 (Carlo Erba, Italy, p.a) su korišćeni za podešavanje pH 
vrednosti rastvora. 
Reakcije oksidacije u rastvoru su gašene 5 minuta nakon tretmana (DBD reaktor) 
pomoću kalijum-metabisulfita K2S2O5 (≥98%, Sigma Aldrich) dodavanjem 0.5g ove 
supstance u 50 mL uzorka ili su uzorci ostavljeni 24 h u mraku na temperaturi od 4ºC. 
Natrijum-sulfat, Na2SO4 (Merck, Nemačka, p.a.,) je korišćen u elektrohemijskim 
eksperimentima kao pomoćni elektrolit.  
 
 




Amonijum-acetat (C2H7NO2, Sigma Aldrich, HPLC grade), acetonitril (CH3CN, 
Sigma Aldrich, HPLC grade; Merck, MS grade), metanol (CH3OH, (Sigma Aldrich, p.a.) i 
mravlja kiselina (HCOOH, Fluka analytical, HPLC grade; Merck, MS grade) su korišćeni 
za HPLC i LC-MS analizu.  
Natrijum-hlorid  (NaCl, Sigma Aldrich p.a.) je korišćen za podeševanje osmotskog 
pritiska neposredno pre testova toksičnosti. Referentna supstanca u testovima toksičnosti je 
bio kalijum-dihromat (K2Cr2O7; Sigma Aldrich, analytical grade). 
Morska so (Reef Salt, Aqua Medic - Nemačka) je korišćena za izleganje larvi 
A.salina iz cisti (Dajana Pet, Češka). 
Katalaza, korišćena za uklanjanje rezidualne koncentracije vodonik-peroksida, 
dobijena je iz Aspergillus niger  - poklon dr. Nikole Lončara, Inovacioni centar, Hemijski 
fakultet Univerzitet u Beogradu. 
 Sve ostale hemikalije koje su korišćene bile su analitičke čistoće. 
 
3.1.1 Homogeni katalizatori 
 
Kao homogeni katalizatori u reakcijama degradacije 4CP ili IBP u DBD reaktoru 
korišćeni su vodonik-peroksid (H2O2, 30% m/m Sigma Aldrich, USA) i/ili gvoţĎe(II)-
sulfat heptahidrat (FeSO4·7H2O, Merck, Nemačka, p.a.), čije su koncentracije prethodno 
optimizovane u radovima Dojčinovići saradnici, 2008 i 2011 godine, kao i Jovići saradnici 
2013 i 2014 godine). 
 
  





3.2 Degradacioni procesi 
 
3.2.1 DBD reaktori 
 U toku izrade ove doktorske disertacije korišćena su dva tipa DBD reaktora, prvi 
konstruisan i detaljno opisan u radu Dojčinović i saradnici, 2011 godine, a drugi dizajniran 
i konstruisan od strane Kovačević i saradnici, 2010 godine.  
Oba reaktora su cilindrične konfiguracije, a sastoje se od koncentrično postavljenih 
elektroda (dve) i bar jednog dielektrika koji je postavljen izmeĎu njih (Slika19 i 20).  
 Reaktori su konstruisani kao protočni, jer se rastvor kroz unutrašnju cev kontinuirano 
dovodi pumpom do vrha reaktora, odakle se u obliku tankog vodenog sloja sliva preko 
unutrašnje elektrode i uzorkuje ili ponovo ulazi u sistem. Degradacija različitih organskih 
zagaĎujućih supstanci primenom DBD praţnjenja u reaktoru sa 3 paralelno spojena DBD 




Slika 19. a) Šema 1 koaksijalnog DBD reaktora, čije su dimenzije: unutrašnja 
staklena barijera (Ø 20,0 mm, duţina 500 mm, debljina 1,5 mm); spoljašnja staklena 
barijera (Ø 27,0 mm, duţina 600 mm, debljina 1,5 mm); spoljašnja metalna elektroda u 




vidu aluminijumske folije (prečnik 30 mm, duţina 400 mm) ; b) Fotografija tri paralelno 
vezana DBD reaktora  
 
Prvi tip DBD reaktora korišćen u ekperimentima, napravljen je od Pirex stakla. 
Spoljašnja elektroda je napravljena od aluminijumske folije i nalazi se sa spoljašnje strane 
staklene cevi. Unutrašnja elektroda je stakleni cilindar, koji je posrebren sa unutrašnje 
strane (Slika 19a). Barijerno praţnjenje se formira izmeĎu unutrašnjeg i spoljašnjeg stakla 
ove dve koaksijalne cevi. Tretirana voda se skupljala u recipijentni sud na dnu reaktora. 
Kao izvor struje korišćen je visokonaponski transformator koji je povezan sa invertorom 
frekvencije. Praţnjenje je generisano u gasu izmeĎu stakla i vodenog sloja na rastojanju od 
3,5 mm primenom napona od 17 kV, na frekvenciji od 200 Hz i pri snazi ~ 50W. Ukupni 
protok kroz tri paralelno povezane cevi je iznosio 210 mL/min. Tretirani rastvor je 
recirkulisan više puta, ali nikada nije bio pomešan sa rastvorom koji je tretiran u 
prethodnom prolazu. Gustina energije koja se unese pri jednom prolasku rastvora kroz 
reaktor je iznosila 45 kJ/L. 
U toku izrade ove disertacije u DBD reaktoru (Dojčinović i saradnici, 2011godine) 
tretirano je 2 L rastvora para -hlorfenola (koncentracije 100 ppm). U sistemu, kako je 
rastvor  tokom tretmana više puta (osam) recirkulisan, tako se uvećavala i gustina unete 
energije (360kJ/L, osmi  prolaz) u sistemu. Alikvot zapremine od 3 mL je uzorkovan posle 
svakog prolazaza HPLC analizu, dok je za preliminarno ispitivanje ekotoksičnosti 
upotrebljen rastvor  posle osmog prolaza kroz reaktor. Nakon preliminarnih 
ekotoksikoloških rezultata eksperiment je ponovljen tako što je vreme tretmana produţeno 
i ponovo uzorkovano po 3 mL za HPLC analizu, kao i po 120 mL za testove toksičnosti 
nakon prvog, petog i desetog prolaza.  
Koncentracija H2O2 upotrebljena u eksperimentalnoj postavci za degradaciju 4CP 
bila je 20 mmol/L, a dodata je rastvoru pre izlaganja plazmi u reaktoru. GvoţĎe (Fe2+) u 
obliku soli je rastvoreno u koncentraciji od 5 mg/L. Početna vrednost pH podešena je na 
9,00 sa 0,1 M NaOH, sa izuzetkom 4CP/Fe
2+











Slika 20.Koaksijalni DBD reaktor  
 
 U slučaju drugog DBD reaktora (Slika 20) spoljašnja elektroda je napravljena od 
inoks mreţe, duţine 380 mm i obmotana oko staklene cevi (kvarc). Unutrašnji dijametar 
cevi je 26 mm, a duţina 500 mm. Konfiguracija elektrode je fiksirana i centrirana pomoću 
plastičnih drţača i posebno dizajniranog poklopca.Unutrašnja elektroda je napravljena od 
nerĎajućeg čelika, sa spoljašnjim dijametrom od 20 mm i duţinom od 500 mm. Kao izvor 
struje korišćen je visokonaponski transformator koji je povezan sa invertorom frekvencije.  
 




Tokom tretmana praţnjenje je generisano primenom napona od 17 kV i frekvencije 
od 300 Hz na spoljašnju elektrodu, dok je unutrašnja elektroda uzemljena neindukovanim 
otpornikom od 100 Ω ili kondenzatorom od 470 nF. Filamentozno barijerno praţnjenje 
formirano je izmeĎu unutrašnje metalne elektrode i staklene cevi u meĎuprostoru širine 3 
mm.Električni parametri supraćeni digitalnim osciloskopom Tektronix TDS 3032 (300 
MHz širina trake, 2 G uzorka/s), kao i sa visokonaponskom sondom Tektronix P6015A.  
 Stabilnost napona i signala struje praćena je preko uzemljene elektrode koja je redno 
vezana sa otpornikom. Ukupni naboj meren je kondenzatorom, redno vezanim sa 
uzemljenom elektrodom. Grafik odnosa napona i naboja korišćen je kako bi se odredila 
snaga praţnjenja. U svakom eksperimentu snaga praţnjenja ovog sistema bila je 65 W 
(vodeni rastvor). Svi eksperimenti su uraĎeni pri atmosferskom pritisku, sobnoj 
temperaturi i protoku vazduha kroz meĎuelektrodni prostor od 5 L/min. Rastvor je 
peristaltičkom pumpom potisnut kroz centralnu cev i sa vrha reaktora prelivao se preko 
unutrašnje elektrode i kroz otvor na drţaču (u dnu reaktora) sakupljao u otvoreni stakleni 
sud (čaša). 
 U degradaciji ibuprofena korišćen je ovaj tip reaktora i  postavljena su dva sistema 
degradacije :  
 1) Tretman DBD, rastvor ibuprofena (60 mg/L) je pripremljen u bidestilovanoj vodi i 
pH je podešen na 12 sa NaOH, a potompomoću 0,1 M HCl (Carlo Erba, Italy, p.a)  
podešen na vrednost izmeĎu 7 i 8. 
2) Tretman DBD/Fe
2+
, rastvor ibuprofena je pripremljen na isti način, ali je pH 
vrednost podešena na 3 neposredno pre dodavanja homogenog katalizatora (Fe2+). 
Vrednost pH rastvora je podešena pomoću 0,1 M HCl (Carlo Erba, Italy, p.a) na pH 3. 
Koncentracija katalizatora je bila 5 mg/L (DBD/Fe
2+
), jer je prethodno dokazana efikasnost 













GvoţĎe (Fe3+) je iz uzoraka uklonjeno dodatkom par kapi 25% NH4OH (pH 9). Svi 
uzorci su posle toga centrifugirani 10 minuta na 2000 obrtaja, supernatant je filtriran kroz 
PTFE (0.45 μm, Supelco Bellefonte, USA), a zatim je rastvor analiziran pomoću HPLC-a. 
 U oba slučaja rastvor inicijalne zapremine od 350 mL je recirkulisan kroz sistem 
(protok od 125 mL/min) i uzorkovan (3 mL) u sledećim vremenskim intervalima : 1, 3, 5, 
7, 10, 12 i 15 min. Radi postizanja homogenog efekta u rastvoru, sud je bio postavljen na 
magnetnu mešalicu. Nakon 15 min tretmana preostali rastvor je zadrţan za testove 
toksičnosti.  
U slučaju DBD/Fe2+ sistema gvoţĎe (Fe3+) je uklonjeno dodatkom par kapi NH4OH i 
centrifugirano pomoću Tehtnica, Zeleznik LC - 320 (Slovenija) na 2000 obrtaja u trajanju 
od 10 min. Dobijeni supernatant je odliven i korišćen u ekotoksikološkim testovima. 
 
 
3.2.2 Specifična gustina energije  - SED   
 
 Snaga koja se unosi u bilo koji od reaktora je opisana kao specifična gustina energije 
(eng. specific energy density  - SED) i izabrana kao nezavisna varijabla u cilju poreĎenja 
efikasnosti degradacije plazma tretmana. SED je definisana kao vrednost koja se dobija 
kada se snaga praţnjenja podeli sa protokom vodenog rastvora i izračunava se jednačinom: 
 
    
   
 
           (32) 
gde je P snaga praţnjenja, t – vreme tretmana, a V zapremina tretiranog rastvora  u 
praţnjenju.  Vrednost SED- a, posle prvog minuta tretmana korigovana je pri svakom 















3.2.3 Fentonov reagens 
 
 Oksidacija Fentonovim reagensom je raĎena u bač reaktoru (borosilikatno staklo) na 
sobnoj temperaturi i uz kontinualno mešanje. Rastvor ibuprofena (60 mg/L) je pripremljen 
sa bidestilovanom vodom, podešavanjem vrednosti pH na 12, potom spuštanjem vrednosti 
pH na 3 sa H2SO4. Prema literaturi pH 3 je optimalan za promociju 
•
OH radikala nakon 
dodatka vodonik-peroksida (Neyens, Baeyens, 2003). U svakom eksperimentu tretirana 
zapremina rastvora ibuprofena je bila 400 mL. Koncentracija dodatog Fe
2+
 je bila 25.2 
mg/L, a koncentracija H2O2 je bila 306 mg/L. Ove vrednosti su odabrane prema literaturi 
kao i prethodnim analizama, gde se pokazalo da je efikasnost Fentonovog reagensa veća u 
višku vodonik-peroksida (Jović i saradnici 2013; Eslamii saradnici2013), ali i tokom izrade 
disertacije kada su ispitani sledeći odnosi Fe2+ i H2O2:  
2.81 mg/L: 3.74 mg/L,  
2.81 mg/L: 170 mg/L i 
25.20 mg/L: 306 mg/L 
 Alikvoti (3 mL) su periodično uzorkovani iz rastvora nakon odreĎenog vremena 
tretmana od 1, 3, 5, 7, 10, 12 i 15 minuta. Reakcija je zaustavljena dodavanjem nekoliko 
kapi 25% NH4OH, kako bi došlo do taloţenja Fe
3+ 
hidroksida (pH = 9). Svi uzorci su posle 
toga centrifugirani 10 minuta na 2000 obrtaja, supernatant je filtriran kroz PTFE (0.45 μm, 
Supelco Bellefonte, USA), a zatim je rastvor analiziran pomoću HPLC-a. 
 Nakon tretmana od 15 min iz preostalog rastvora višak H2O2 je uklonjen katalazom, a 
gvoţĎe (Fe3+) je uklonjeno na način opisan u slučaju DBD/Fe2+sistema. Dobijeni 
















3.2.4 Elektrohemijska degradacija(EAOP)– boja i ibuprofena 
 
 Eksperimenti su uraĎeni u otvorenoj, termostatiranoj (25ºC), nepodeljenoj, 
dvoelektrodnoj ćeliji cilindričnog oblika. Homogena priroda rastvora je odrţavana 
mešalicom (Speed safe tm Hanna). Natrijum-sulfat (0,1 M Na2SO4)je korišćen kao osnovni 
elektrolit. Elektrode od cirkonijuma, paladijuma ili grafita su korišćene kao katode, dok je 
anoda bila Fišerova platinska elektroda. Tretirana zapremina uzorka je u svim 




 Elektrohemijska degradacija boja je raĎena pri galvanostatičkim uslovima (napon : 
4,5; 6 ili 12V) ili konstantnoj jačini struje (50, 100, 200 mA). U radu je korišćen kao izvor 
jednosmerne struje PS3010 (0 – 32 V, 0 – 10 A) E – HQTM. Tokom optimizovanja procesa 
degradacija, praćena je promena apsorbance UV-VIS tehnikom, a potom su na svakih 10 
min uzimani alikvoti (2mL) i analizirani na HPLC-u. 
 U slučaju ibuprofena svi eksperimenti su izvoĎeni pri konstantnoj jačini jednosmerne 
struje od (50, 100, 200 mA), pri različitim vrednostima pH 3, 7 i 9i uz konstantnu gustinu 









3.3 Efikasnost degradacije i metode analize 
 
3.3.1 Dekolorizacija boja UV-VIS spektrofotometrijom 
Efikasnost plazma reaktora za dekolorizaciju tri reaktivne azo boje: plava (eng. 
Reactive Blue 52), ţuta (eng. Reactive Yellow 125) i zelena (eng. Reactive Green 15) je 
testirana u triplikatu. Svaki rastvor boje je pripremljen rastvaranjem komercijalne boje u 
dejonizovanoj vodi. Rastvori boje susadrţali koncentraciju boje od 60 do 1000 mg/L, a pH 
rastvora je bio ili nativni ili podešen na vrednost 3 ili 9. 
Efikasnost dekolorizacije izraţena je kao procenat smanjenja apsorbance i računala 











gde je A0 apsorbanca na talasnoj duţini (λmax) svetlosti kada je apsorbanca početnog 
rastvora boje maksimalna, a A je apsorbanca na λmax rastvora boje nakon tretiranja 
plazmom.  Spektrofotometrijska odreĎivanja izvedena su na spektrofotometru UV-Visible 
Cintra 10 spectrometer (GBC Scientific Equipment Pty Ltd., Australija) sa kvarcnim 
kivetama kod kojih je duţina optičkog puta 1 cm, kako bi se pratila promena apsorbance 
tokom elektrolize. 
 
3.3.2 Određivanje sadržaja H2O2 UV-VIS spektrofotometrijom 
 
Koncentracija vodonik-peroksida je odreĎena spektrofotometrijski pomoću reakcije 
H2O2 sa titanil jonom pri kojoj se razvija ţuta boja. Apsorbanca rastvora je merena  na 407 
nm, a boja za spektrofotometrijsko merenje je razvijena mešanjem tretirane vode i 
reagensa titanil-sulfata u odnosu 2 mL:1mL. Za kalibraciju je korišćen H2O2 (30% m/m, 
Sigma Aldrich). Reagens titanil-sulfat je pravljen modifikovanom metodom koju je 
orginalno opisao Eisenberg (1943 godine), a modifikacija je opisana u disertaciji Biljane P 








3.3.3 HPLC analiza 
 
 Tečna hromatografija visoke performanse (HPLC, eng. HighPerformance Liquid 
Chromatography) u kombinaciji sa DAD (eng. Diode Array Detector) ili UV detektorom 
je upotrebljena kako bi se pratili proizvodi degradacije. 
 
 Promena koncentracije 4-hlorfenola je praćena primenom Waters 1525 Binary 
HPLC sistemomsa UV detektorom (Waters 2487, Dual λ Absorbance Detector). Kolona, 
korišćena pri analizi je bila Symetry® C18Waters (150 mm x 4,6 mm, 5 μm). Zapremina 
injektovanog uzorka je iznosila 10 μL, dok je protok mobilne faze iznosio 1,0 mL/min. 
 Uzorci su eluirani binarnom smešom acetonitrila i vode (HPLC grade, Sigma 
Aldrich).Gradijent mobilne fazese linearno povećavao od 0 do 20 min sa 30% na 80 % 
acetonitrila. Talasna duţina detektoraje bila fiksirana na 280 nm. Pikovi sa hromatograma 
identifikovani su poreĎenjem sa standardom za 4-hlorfenol (tr=7,62 min). Svi uzorci su 
neposredno pre analize filtrirani pomoću PTFE filtera (25 mm, pore size 0,45 μm) 
proizvoĎača Supelco (Bellefonte, PA, USA). 
 Hromatografske analize efikasnosti i kinetike degradacije svih drugih supstanci osim 
4-hlorfenola uraĎene su na instrumentu Dionex UltiMate 3000 sa DAD detektorom. 
Obrada podataka je raĎena pomoću softvera Chromeleon v6.8 (ThermoFisher Scientific, 
Bremen, Germany). 
 Efikasnost degradacije boje posle elektrolize je praćena HPLC/DAD tehnikom. 
Analiza boja je uraĎena za 50% kao i za najviši postignuti procenat dekolorizacije (~100%) 
boje. Uzorci suneposredno pre HPLC – a koncentrovani sa SPE (eng.Solid Phase 
Extraction) ketridţima firme Phenomenex (Strata-X, 33µ, 30mg/1mL). Kertridţi su prvo  
kondicionirani metanolom, ekvilibrisani sa bidestilovanom vodom i nakon ovoga nanesen 
je 1mL uzorka. Uzorak je eluiran metanolom, koji je sadrţao kap amonijaka. U HPLC 
analizi je korišćena Hypersil Gold C8 (150mm x 3mm, 3μm, Thermo Scientific) kolona. 
Uslovi pri analizi su se razlikovali izmeĎu RB52 i drugih boja (RY125 i RG 15). 
 U slučaju RB52 - temperatura radne kolone je bila 25°C, a količina injektovanog 
uzorka je bila 20 μL. Vreme eluiranja je trajalo15 minuta, dok je brzina protoka bila 0,800 
mL/min. Kao eluent upotrebljena je smeša metanola (komponenta A) i amonijum-acetata – 
5mmoL (komponenta B) u gradijentnom sistemu :  70%  - 45 % B 10 min, a zatim 45 % B 
1 min. Na DAD detektoru je podešena talasna duţina detekcije na :615 nm (odgovara 




talasnoj duţini maksimalne apsorpcije plave boje RB52), 254nm (karakteristčna apsorpcija 
anilinijum jona) i 220 nm (apsorpcija karboksilnih kiselina). 
 U slučaju RY 125 i RG 15 – radna temperatura kolone je podešena na 40°C, a 
količina injektovanog uzorka je bila 20 μL. Vreme eluiranja iznosilo je 18 min, dok je 
protok bio 1 mL/min.  Mobilna faza za ove boje je bila smeša amonijum – acetata (10 
mmol, pH 5) kao komponente A i acetonitrila kao komponente B. Gradijentno eluiranje 
bilo je 5%-90% B tokom 15 min i 90% B tokom 3 min. Detektor je bio podešen na sledeće 
talasne duţine 615, 390, 254 i 217 nm. 
 U slučaju ibuprofena mobilna faza se sastojala od komponente : A – voda sa 0,1% 
mravlje kiseline i komponente B- acetonitrila. Korišćena je analitička kolona Hypersil 
Gold aQ C18 (150 mm x 3 mm, 3 μm, Thermo Scientific) pri radnoj temperaturi od 40°C. 
Injektovana zapremina uzorka je bila 20 μL. Brzina protoka mobilne faze je bila 0,4 
mL/min sa gradijentnim reţimom eluiranja: tokom 20 min 20% – 75% B, a zatim 2 min 








3.4 Identifikacija proizvoda degradacije 
 
3.4.1 Odeđivanje neorganskih i organskih anjona jonskom hromatografijom (IC) 
  
 Nakon osam prolaza rastvora 4CP kroz DBD reaktor (360kJ/L), procenat degradacije 
i koncentracija proizvoda degradacije u svim sistemima (4CP/DBD, 4CP/H2O2/DBD i 
4CP/Fe
2+
/DBD) je odreĎena u rastvorima sa i bez gašenja pratećih oksidacionih reakcija. 
Intermedijeri degradacije 4-hlorfenola, kao što su male karboksilne kiseline ili anjoni 
hlora odreĎeni su pomoću  Dionex ICS-3000 koji je bio povezan sa jednokanalnom 
pumpom, konduktometrijskim detektorom (ASRS ULTRA II(4 mm), recycle mode), 
generatorom eluenta (KOH)Chromeleon® Chromatography Workstation i kompjuterskim 
programom Chromeleon 6.7 Chromatography ManagementSoftware. Sva razdvajanja su 
uraĎena na IonPac AS15 Analytical, 4 x 250 mm i IonPac AG15 Guard, 4 x 50 mm koloni. 
Protok mobilne faze je bio 0,5 mL/min, a sastav mobilne faze je menjan tokom 
analize sledećim redosledom: 0 min - 4 min = 10 mM KOH; 4 min – 20 min = od10 mM 
do 60 mM KOH; 20 – 30 min = od 60 mM do 10 mM; 30 min – 35 min = 10 mM KOH. 
Zabeleţena retenciona vremena  (tr) su bila sledeća: sirćetna kiselina – 12,57 min, mravlja 
kiselina – 13,24 min, hlorid – 19,33 min, malonska kiselina – 25,44 min, maleinska 
kiselina – 26,38 min,  oksalna kiselina – 27,95 min i fumarna kiselina -  28,29 min. Radna 
temperatura kolone je bila 30°C, zapremina injektovanja 10 µL, a jačina supresor struje je 
iznosila  75 mA.  
 
  




3.4.2 Određivanje proizvoda degradacije primenom LC-MS analize 
 
 Identifikacija proizvoda degradacije je uraĎena pomoću tečne hromatografije u 
kombinaciji sa masenom spektrometrijom (LC-MS TOF). Rastvori supstanci su 
pripremljeni sa ultra čistom vodom (Ultra pure water, Thermofisher TKA MicroPure water 
purification system) provodljivosti oko 0,055 μS/cm i i filtrirani neposredno pre analize.  
 Uzorci ibuprofena su sakupljeni 15 min nakon tretmana u svim sistemima (DBD, 
DBD/Fe
2+ 
i Fentonov proces). Analiza je uraĎena pomoću tečnog hromatografa LC Agilent 
Technologies 1200 Series (sa DAD detektorom) u kombinaciji samasenim spektrometrom 
Agilent Technologies 6210 i analizatorom vremena preleta (eng. Time-of-flight, TOF). 
Korišćena je Hypersil GOLD C8 analitička kolona  (150 mm x 3 mm, 3 ηm), pri radnoj 
temperaturi od 40
°
C. Mobilna faza je bila binarna smeša : A –voda sa 0,2% mravlje 
kiseline i  B- acetonitril. Eluiranje je uraĎeno pri protoku od 0.4 mL/min u sledećem 
gradijentu : 0 - 10 min, 5 - 75% B; 10 – 16 min, 75% B; 16 - 17 min, 75 - 5% B; 17 - 20 
min, 5% B. Hromatogrami i spektri UV snimljeni su u opsegu od 220  do 450 nm. Uslovi 
jonizacije i rada masene spektrometrije zasnovane na vremenu preleta su bili : injektovana 
zapremina uzorka od 20 µL, protok gasa (N2) od 12 L/min, pritisak u nebulajzeru od 45 
psig,temperatura gasa 350
o
C; kapilarni napon 4000 V, napon fragmentacije 140 V, 
negativni modi maseni opseg od  m/z 100 do 2000. Proizvodi degradacije su idenifikovani 
softverom Agilent MASSHUNTER WORKSTATION za akviziciju podataka iobraĎeni sa 
Analyst QS.   
 
3.4.3 ICP-OES analiza 
Konzistentnost svake katode pri elektrohemijskom tretmanu ispitana je metodom 
ICP-OES tj. induktivno kuplovanom plazmom sa optičkom emisionom spektrometrijom 
(eng. Inductively Coupled Plasma- Optic Emission Spectrometry) kako bi se isključio 
potencijalni toksični efekat materijala katode. Analiza je raĎena na instrumentu Thermo 
Scientific iCAP 6500 Duo ICP (Thermo Fisher Scientific, Velika Britanija). Kalibracija 
aparata je uraĎena sa sertifikovanim multi-elementarnim i jedno - elementarnim ICP-OES 
standardima proizvoĎača Alfa Aesar GmbH & Co KG (Nemačka). Optički sistem je bio 
ispran sa argonom, a Echelle polihromator je termostatiran na 38ºC. Snaga 
radiofrekventnog generatora (RF) iznosila je 1150 W, protok argona za hlaĎenje je bio 12 
L/min, protok argona za formiranje plazme 0,5 L/min i protok argona kroz raspršivač 0,5 
L/min. Merenja su izvedena na talasnim duţinama 340,5 nm za Pd i 231,8 nm za Zn. 




3.4.4 Određivanje pH vrednosti 
 
Sva pH merenja izvedena su na pH-metru (Microcomputer pH-vision 6071, 
JENCO Electronics. Ltd., Tajvan) sa kombinovanom elektrodom tipa HI 1131(Hanna 
Instruments). Za kalibraciju pH-metra korišćeni su biftalatni (pH 4,01) i fosfatni (pH 7,00) 
puferi (Carlo Erba, Italija).  
 
3.4.5 Određivanje provodljivosti 
Provodljivost je merena pomoću konduktometra Cond 330i/SET, WTW 
Wissenschaftlich, Nemačka. Pre merenja, svi rastvori su bili termostatirani na 25 °C. Za 
kalibraciju je korišćen rastvor KCl koji ima provodljivost 1330 µS/cm (Carlo Erba, Italija). 
 
3.5 Ispitivanje efikasnosti dekolorizacije i degradacije pri visokim koncentracijama 
azo boja 
Nakon optimizacije parametara elektrohemijskog tretmana (napona i pH vrednosti), 
ispitana je i degradacije visoke koncentracije azo boja (1000 mg/L) u svim 
eksperimentalnim elektrohemijskim sistemima (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C). Dekolorizacija je 
praćena UV-Vis metodom i za svaku boju zaustavljena na maksimalnom procentu 
dekolorizacije rastvora boje. Prema literaturnim podacima u efluentima tekstilne industrije 
koncentracija boje moţe biti na ispustu i preko 600 mg/L (Nigerija) (Yusuff i Sonibare 
2004). U ovoj seriji eksperimenata takoĎe je uraĎena HPLC analiza i ispitivanje toksičnosti 
proizvoda degradacije. 
 
3.6 TOC analiza 
 TOC analiza je raĎena na TOC analizatoru LabTOC sa PSA 20.200 random access 
autosemplerom, po metodi ISO 8245:2007. 
 
  




3.7 Ispitivanje toksičnosti boja pomoću test organizama Artemia salina i Vibrio 
fischeri 
 
 Potencijalni toksični efekat proizvoda degradacije zagaĎujućih supstanci ispitan je 
nakon svih tretmana primenom dva standardna testa ekotoksičnosti: Artemia salina i 
Vibrio fischeri. 
 
3.7.1 Procena toksičnosti tretiranih rastvora primenom A.salina 
 
 A. salina spp. (vrsta rakova) nastanjuje slana jezera, solane ili brakične vode. Ova 
vrsta je veoma zahvalan test model, lako se gaji u kulturi, ima kratko vreme generacije, 
kosmopolitsko rasprostranjenje i komercijanlno dostupne ciste (dormantna jaja).  
 Ciste su malih dimenzija, sferičnog oblikaali velike fizičke i hemijske otpornosti na 
nepovoljne uslove sredine. Ţivotinje koje se izlegu iz cisti su pribliţnog uzrasta, genotipa i 
fiziološkog stanja tako da se biološka varijabilnosttesta značajno umanjuje (Barahona i 
Sanchez-Fortun, 1999). Komercijalno dostupan kit sa cistama i priborom za rad naziva se 
Artoxkit® (Micro-BioTests Inc., Belgija).  
 Larve A.salina su korišćene kao test organizam za toksičnost mnogih zagaĎujućih 
supstanci kao što su: metali, tragovi metala, herbicidi, toksini cijanobakterija, proizvodi 
sagorevanja, antialgin (eng. antifouling) jedinjenja, farmaceutski proizvodi, fenolne 
supstance industrijskih efluenata, organofosforni insekticidi, mikotoksiniili organski 
rastvrači (Nunes saradnici, 2006). 
 U toksikološkim testovima pri izradi disertacije Artemia salinaje korišćena prema 
metodi Vanhaecke i Persoone (1981), kao i Persoone i Wells (1987). Izleganje larvi 
(naupliusia) A. saline iz cisti (Dajana Pet, Czech Republic) odigralo se u sintetičkoj 
morskoj vodi, saliniteta 32,0 ± 0,5 ‰ (Reef Salt, Aqu Medic, Germany). Rastvori morske 
vode su pripremljeni sa dejonizovanom vodom (1.0 - 1.5μS/cm) i filtrirani preko 
kvalitativnog filter papira (plava traka). Nakon dodavanja cisti rastvor morske vode (500 
mL) je prenet u aparaturu za izleganje, koja se sastojala od konusnog levkasa raspršivačem 
vazduha (Karlie, Nemačka) i pumpom za vazduh (Atman Champion CX-0088,  
Kina).Medijum je snaţno aerisan sa dna, kako bi voda bila zasićena kiseonikom (> 7 








 Temperatura tokom inkubacije je odrţavana pomoću grejača sa termoregulatorom 
(grejač ATMAN 100W, Kina) u optimalnom opsegu od 26-28°C, dok je pH vrednost bila u 
opsegu od 7,5 do 8,0. Svetlosna stimulacija izleganja je postignuta pomoću neonskog 
osvetljenja (60W). Nakon prvobitnog perioda inkubacije od 24 h larve su skupljene 
Pasterovom pipetom i prenešene u novi, prethodno aerisani (24 h) medijum i ostavljene još 
24 h radi postizanja odgovarajućeg uzrasta prema protokolu testa (metanauplius, subklasa 
Branchiopoda). Jaja rakova su bogata ţumancetom, tako da tokom trajanja eksperimenta 
(do 4 dana od izleganja) nije potrebno hraniti ţivotinje. Osnovni larveni stupanj rakova je 
larva nauplius, koja je ovalnog ili sferičnog oblika. Telo je bez vidljive segmentacije sa tri 
para ekstremiteta koji imaju lokomotornu funkciju: par antenula, par antena i par 
mandibula. Antenule nisu razgranate, dok su antene i mandibule dvograne. Nauplius larva 
ima jedno temeno oko i kompletno formiran crevni kanal. Izduţivanjem i specijalizacijom 
ekstremiteta nauplius prelazi u metanauplius stupanj–sa diferenciranim trupnim 





Slika 21.Fotografski snimak larveArtemia salina;Izvor: 
http://www.ebpi.ca/index.php?option=com_content&view=article&id=64&Itemid=76 
 
 Test akutne toksičnosti zagaĎujućih organskih supstanci,nakon degradacije različitim 
AOP-ima raĎen je u geometrijskoj seriji koncentracija od pet razblaţenja (6,25%, 12,5%, 
25%, 50%, i 100%) u tri ili četiri ponavljanja. Testovi su raĎeni u mraku, na temperaturi od 
26 ± 1°C i u periodu od 24 h i 48 h (Machera i saradnici, 1996).Vrednost pH rastvora 
ispitivanih uzoraka je podešena pre početka testova  u opsegu od 7,5 do 8,0 pomoću 0,1M 
NaOH ili 0,1M HCl. Salinitet uzoraka jetakoĎe podešen dodatkom NaCl ili Na2SO4. Broj 
jedinki korišćen po testu je bio 10 ili 20. Za svaku jedinku se smatralo da je uginula 
ukoliko se u periodu duţem od 10 sekundi nije kretala. 




 Kriterijum validnosti testova je ispoštovan i procenat mortaliteta u kontroli nije 
prešao 10 % (Vanhaecke i saradnici,1981), a biološki odgovor na referentnu supstancu je 
bio u odgovarajućem opsegu (K2Cr2O7= 30 - 50 mg/L, Svensson i saradnici, 2005). 
Toksični efekat je praćen preko procenta uginulih jedinki u odnosu na koncentraciju prema 
sledećoj formuli : 
 
 ( )  
  
  
      (34) 
 
M – Mortalitetindividua u odreĎenom vremenu ekspozicije (%) 
Nm – Srednja vrednost uginulih jedinki  
No - Početan broj organizama koji se staviu svaku koncentraciju na početku eksperimenta. 
 
 Letalne koncentracije rastvora koje su izazvale mortalitet od 50 % ispitivane 
populacije organizama (LC50) sa intervalom poverenja od 95% su odreĎeneputem Probit i 
Spearman-Karber regresionog modela, uz pomoć softvera TesTox, v. 1.0. (Teodorovic i 
Maurić 2003). Efektivna/letalna koncentracija koja izaziva 50% mortaliteta/inhibicije 
(EC50 / LC50) je upotrebljena kako bi se rezultati izrazili u toksičnim jedinicama (TU): 
TU = 100/ EC50.  
 Karakterizacija toksičnosti tretiranih rastvora je uraĎena prema klasifikaciji koju je 
predloţio Persoone i saradnici (2003), a na osnovu TUa (eng. Toxicity Units Acute TUa).  
 






TUa < 0,4 I Nema akutne toksičnosti 
0,4 ≤ TUa < 1,0 II Nizak nivo toksičnosti 
1,0 ≤ TUa < 10,0 III Toksično - akutno 
10,0 ≤ TUa < 100,0 IV Veoma toksično 
TUa > 100,0 V Ekstremno toksično 
 
  




3.7.1.1 Procena toksičnosti rastvora 4CP nakon AOP tretmana 
 
U slučaju 4CP, preliminarni testovi toksičnosti su uraĎeni sa uzorcima koji su bili 
izloţeni gustini energije od 360kJ/L (VIII prolaza kroz DBD reaktor). Test je postavljen 
sedam dana nakon plazma tretmana. Uzorci su čuvani u friţideru na temperaturi od 4 °C. 
 UtvrĎeno je da uzorci koji su bili gašeni izazivaju visoku toksičnost (K2S2O5), zato 
su u testovima toksičnosti ispitani samo uzorci gde nije došlo do gašenja reakcije nakon 
tretmana. Neposredno pre početka testa, podešena je vrednost pH svih uzoraka da bude u 
opsegu od 7,5 do 8,0, dok je salinitet podešen na vrednost kontrolnog medijuma od 32 ± 
0,5‰. Odsustvo uticaja rezidualnog H2O2 je potvrĎeno kolorimetrijski sa reagensom 
titanil-sulfatom. 
Test je postavljen u staklenim čašama (borosilikat) od 100 ml, a zapremina 
testiranog medijuma je iznosila 50 mL. UraĎena je serija od pet koncentracija u tri 
ponavljanja po koncentraciji i kontrolna grupa sa 6 ponavljanja. Sva razblaţenja su 
pripremljena sa sintetičkom morskom vodom. Pasterovom pipetom po 60 jedinki je 
preneto u posebne čaše sa kontrolnim medijumom. One su bile namenjene za svaku 
koncentraciju uzorka i odatle je po 20 jedinki smešteno u svaku čašu. Svi uzorci su 
inkubirani u mraku na temperaturi od 26 ± 1°C tokom 24 h. Ţivotinje nisu hranjene tokom 
testa, a kao krajnji ishod beleţen je mortalitet larvi. Svaka larva koja se nije pomerala duţe 
od 10 sekundi ili pri blagom nadraţaju Pasterovom pipetom smatrana je uginulom. 
Toksičnost je izraţena kao procenat preţivljavanja. Vrednost LC50 – odreĎene su pomoću 
Spearman–Karber regresione metodesoftverom TesTox software (Teodorović i Maurić 
2003). Odnos izmeĎu % preţivelih jedinki i koncentracije 4CP je odreĎen pre i nakon 












Slika 22. Šema postavke testa akutne toksičnosti sa A.salina 
 
 
3.7.1.2 Procena toksičnosti rastvora azo boja tretiranih AOP-ima 
 
Artemia salina je dobar bioindikator toksičnosti efluenata tekstilne industrije, jer se 
ovakve smeše odlikuju visokim saliniteton i provodljivošću tj. parametrima koji su kritični 
za opstanak slatkovodnih organizama (Reis i saradnici, 2010). 
U akutnom testu toksičnosti larve A.salina su izloţene dejstvu reaktivnih azo boja u 
perioduod 24 h. Usled smanjene prozirnosti polaznih uzoraka (visoke koncentracije boja) 
ispitana zapremina u svakoj čaši je iznosila 10 mL. Serija razblaţenja je pripremljena u 7 
koncentracija (3,125%; 6,25%; 12,5%; 25%; 50%; 75%; 100%) sa po 3 ponavljanja po 
koncentraciji i 6 ponavljanja po kontroli. Podešene su vrednosti pH i saliniteta svih 
uzoraka, jer su bile ispod fiziološki potrebnih vrednosti. Pasterovom pipetom 10 jedinki je 
postavljeno u svaku čašu. Larve nisu hranjene tokom ekspozicije i medijum nije aerisan. 
Nakon 24 h zabeleţen je broj uginulih jedinki ili jedinki koje su pokazivale subletalne 
efekte (neuobičajeno kretanje, konvulzije, itd). Ispraćeni su kriterijumi validnosti testova. 
Efekti toksičnosti su izraţeni kao procenat mortaliteta (James i saradnici, 2002), a kako je 
broj ponavljanja bio isti u svim tretmanima, poreĎenje toksičnog efekta je uraĎeno 
primenom linearne regresije (95 %nivo značajnosti, Microsoft Excel 2007) izmeĎu % 




mortalteta pre i nakon tretmana u različitim reakcionim sistemiama (Pd, C ili Zr), kao i 
vrednosti TUa. 
 
3.7.1.3 Procena toksičnosti rastvora ibuprofena nakon AOP tretmana  
 
 Test akutne toksičnosti polaza i tretiranih rastvora je uraĎena u staklenim čašama 
(borosilikatno staklo, Cluster) od 100 mL sa kontrolom i serijom od 5 razblaţenja (6,25%; 
12,5%; 25%; 50%; 100%) sa tri ponavljanja po koncentraciji i šest po kontroli. Uslovi 
ekspozicije su bili mrak, temperatura inkubacije od 26±1°C, kao i vreme ekpozicije od 24 i 
48 h (Machera saradnici, 1996). Vrednost pH je podešena sa 0,1 M NaOH, a salinitet sa 
čvrstim NaCl. Zapremina ispitanog uzorka je bila 20 mL po čaši, dok je Pasterovom 
pipetom po 20 jedinki ubačeno u svako ponavljanje i kontrolu. 
 Toksični efekat svakog uzorka prikazan je kao procenat mortaliteta. Kriterijumi 
validnosti su bili ispunjeni. Vrednost LC50 sa 95% intervalom poverenja procenjen je sa 


























3.7.2 Procena toksičnosti tretiranih rastvora primenom V. fischeri 
 
 Vibrio fischeri - luminiscentna marinska bakterija, gram negativni, halofilni, 
fakultativni anaerob, koji moţe ţiveti slobodno u vodi ili u organima drugih organizama 
kao patogen ili simbiont (riba ili lignji).  
 Bioluminiscenca je metabolitički proces povezan sa disanjem i veoma je osetljiv na 
zagaĎujuće supstance. Biološki odgovor na štetni efekat bilo koje supstance ili smeše je 
smanjenje bioluminescence. Reakcija bakterijske luminiscence, katalizovana je 
luciferazom i podrazumeva oksidaciju alifatičnog aldehida i redukciju flavin 
mononukleotida (FMNH2) uz oslobaĎanje energije u vidu plavo – zelene svetlosti na 
talsnoj duţini od 490nm: 
 
                               (      ) (35) 
 
 
Slika 23.Vibrio fischeri, princip ekotoksikološkog skrininga toksičnosti  
 
Eksperimentalna postavka podrazumeva statički, akutni test u kome se bakterijska 
suspenzija direktno meša sa uzorkom u kiveti. Nakon odreĎenog vremena (najčešće: 15 ili 
30 min) meri se inhibicija bioluminiscence. V.fischeri je najčešće korišćeni ekotoksikološki 
test za brzu procenu toksičnosti medijuma.  
Ovaj test se moţe primeniti pri ispitivanju toksičnosti raznih uzoraka kao što su: 
otpadne vode, vodeni ekstrakti, površinske i podzemne vode, morske i brakične vode, 
intersticijalne vode sedimenta, kao i supstanca rastvorenih u vodi.  
 
 




Toksičnost rastvora nakon AOP-tretmana je ispitana na soju V.fischeri NRRL B-
11177, prema ISO 11348-3/2007 standardu. Liofilizovana bakterijska kultura je nabavljena 
od proizvoĎača BioFix® Lumi (freeze-dried bacteria, Macherey-Nagel GmbH & Co. KG, 
Duren, Nemačka). Korišćeno je pakovanje za 100 odreĎivanja. Promena luminiscence je 
odreĎena pomoću luminometra BioFix® Lumi-10 sa detektorom fotona (eng.Ultra fast 
single photon counter,λ=380-630 nm). Ovaj mobilni aparat se koristi kako za akutne i 




Sliak 24. Slika luminometra BioFix
®
 Lumi-10 za merenje bakterijske luminiscence 
 
 Aparat prvenstveno odreĎuje luminiscencu u kontrolnim kivetama,  a potom u svim 
ostalim, merenja se rade u što pravilnijim vremenskim razmacima. Nakon izloţenosti od 
30 minuta (u zavisnosti od protokola), luminiscenca se ponovo meri u svim kivetama i 
aparat preračunava inhibitorni efekat (H
30
) test uzoraka izraţen u procentima. Za procenu 
odnosa koncentracije – efekta i odreĎivanje EC
50
 vrednosti, izračunava se gama vrednost 
za svaku test koncentraciju i postavlja na grafik. 
 
𝛤       (   −    ) (36) 
  
 Maksimalna devijacija unutar kontrolnog tretmana je 3%. Glavna napomena 
pretpostavke testa je da se poznaje priroda uzorka: rastvorljivost, isparljivost, da li reaguje 
sa rastvorom za razblaţivanje ili supstancama u bakterijskoj suspenziji, jer sve to moţe 
uticati na rezultate testa. TakoĎe, smanjenje bioluminiscencije moţe biti i posledica 
apsorpcije svetlostiili rasipanja svetlosti kod obojenih ili zamućenih uzoraka. 
 




Svaki uzorak neposredno pre testiranja je pripremljen na sledeći način: 
 Izmerena je koncentracija kiseonika (WTW Oxygen meter 3310, Nemačka), jer 
je za uslove testa potrebno da koncentracija bude veća od 3mg/L. Ukoliko je 
izmerena koncentracija manja, potrebno je promešati ili aerisati uzorak 
 Izmerena je pH vrednost i ukoliko je ona bila u rasponu od 6,0 do 8,5 
podešavanje nije bilo potrebno. Ukoliko je ipak vrednost pH izašla van opsega 
uraĎena je  korekcija tako da zapremina dodate kiseline ili baze ne prelazi 5% 
ukupne zapremine uzorka 
 Zamućeni uzorci su centrifugirani ili filtrirani, a zatim se koristio 
supernatantodnosno filtrat. 
Zbog mešanja jednakih zapremina test uzorka i test suspenzije, najveća koncentracija 
uzorka koja se ispituje u test kiveti iznosi 50%. Postoji mogućnost i da se testira skoro 
nerazreĎeni uzorak (80%), ali je tada potrebna dupla kontrola. 
Radna temperatura za test kivete sa kontrolom (NaCl), referentnim supstancama, 
uzorcima i serijom razblaţenja je 15 ± 1°C i zato se koristi vodeno kupatilo ili termoblok. 
 
Priprema bakterijske suspenzije za akutni test toksičnosti: 
Bakterijska suspenzija je pripremljenaod komercijalno dostupnih liofilizovanih 
kultura (Macherey-Nagel GmbH & Co. KG, Duren, Nemačka), koje se skladište na 
temperaturi od -18°C do -20°C, kao i komercijano dostupnih rastvora za rekonstituciju 
(aktiviranje) i medijum BioFix® Lumi  (Macherey-Nagel GmbH & Co. KG, Duren, 
Nemačka). U pripremi serije razblaţenja korišćen je rastvor 2 % NaCl u dejonizovanoj 
vodi. Radi provere osetljivosti testa bakterijski soj je testiran sa 3 referentne supstance 
(cink-sulfat heptahidrat, 3,5-dihloro-fenol i kalijum-dihromat), a kasnije u testu kao 
negativna kontrola je korišćen samo K2Cr2O7. Sve referentne supstance pripremljene su u 
2% rastvoru NaCl u dejonizovanoj vodi. 
 
  




Tabela 11. Referentne supstance koje izazivaju odreĎeni % inhibicije kod soja 
V.fischeri. 
Referentna supstanca Koncentracija (mg/L) Inhibicija (%) 
ZnSO4x7H2O 19.34  72.4  
C6H4OCl2 6.8  35.7  
K2Cr2O7 105.8 62.3 
 
 
Ove koncentracije su dva puta više od očekvianih EC
50
vrednosti, jer je razblaţenje 
u kiveti bilo dva puta (50/50). 
 
Priprema štoka (bakterijske) suspenzije:  
Bakterijska kultura je neposredno pre rekonstitucije izneta iz zamrzivača, a za 
rekonstituciju je korišćena hladna ( 4°C) destilovana voda ili komercijano dostupan rastvor 
u zapremini od 1mL. Rekonstituisana suspenzija bakterija (oko 108 ćelija/mL) ostavljena 
je radi aklimatizacije 10 min na 4 ± 1°C i dalje korišćena kao štok (bakterijska) suspenzija. 
U erlenmajer je dodato 50 mL medijuma za liofilizirane bakterije, koji je prethodno 
temperiran na 4 ± 3°C i dobro promešan. U ovaj medijum je dodata zapremina od 1 mL 
bakterijskog štoka, a potom je 0,5 mL kulture iz erlenmajera preneto u kivete temperirane 
pomoću termobloka (BioSan CH-100, Letonija)na 15 ± 1°C.  Nakon stabilizacije od 
najmanje 15 min na 15 ± 1°C izmerena je početna bioluminiscencija i odmah nakon 
merenja u svaku kivetu je dodato 0,5 mL test uzorka, odnosno serije razblaţenja, referentne 
supstance i kontrolnog tretmana koji su već pripremljeni i temperirani na 15 ± 1°C. Svaka 
kiveta je promešana na vorteksu (Heidolph reax top Strong and Compact Vortex, 
Nemačka) i vraćena u termoblok (vodeno kupatilo). Nakon 15 i 30 min (5 min je 
opcionalno) sa jednakim vremenskim intervalima u merenju, odreĎena je inhibicija 
bioluminiscence. 
 
3.7.2.1 Procena toksičnosti rastvora azo boja i ibuprofena nakon AOP tretmana 
 
Nakon AOP tretmana reaktivnih azo boja (Pt/Pd, Pt/Zr ili Pt/C)  i ibuprofena (DBD, 
DBD/Fe
2+
ili Fenton) uraĎen je testsa V.fischeri u triplikatu i pet koncentracija – 
razblaţenja uzorka (%, v/v, faktor razblaţenja 2) svakog tretiranog rastvora. Osmolaritet 
svih uzoraka je podešen na 2% NaCl. Vrednost pH svakog uzorka je podešena na 7,0 ± 0,2. 
Vreme ekspozicije je bilo 30 min, a EC50 vrednost (izraţena kao procenat razblaţenja) je 
izračunata pomoću Microsoft Excel 2003 i OriginPro 8.0 software.   




 Toksični efekat proizvoda degradacije u testu sa luminiscentnom bakterijom Vibrio 
fischeri prikazani su preko inhibitornog efekta (%) ili preko indeksa toksičnosti 
(eng.Toxicity impact index,TII50).  
 Ovaj indeks TII50 se odnosi na procenat uzorka (razblaţenje), a ne na odreĎenu 
koncentraciju supstance (Farré i saradnici, 2008) i omogućava poreĎenje toksičnog efekta 
različitih uzoraka rastvora ili otpadne vode. Izračunava se kao : TII50 = 100/EC50.Kao Q-
SAR metoda za nepoznate proizvode degradacije primenjen je EPA-in program  ECOSAR 
v1.11 preko SMILES strukture dobijene u ChemDraw Ultra 10.0. 
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4. REZULTATI I DISKUSIJA 
 Tema ove disertacije bila je proučavanje degradacije rasprostranjenih organskih 
zgađujućih supstanci para-hlorfenola (4CP), reaktivnih azo boja (Reactive Green 15, 
Reactive Yellow 125 i  Reactive Blue 52) i ibuprofena primenom različitih AOP-a, kao i 
ispitivanje ekotoksikološkog efekta proizvoda degradacije primenom standardnih test 
modela. U radu su primenjene sledeće AOP tehnike: Fentonov reagens, neravnotežna 
plazma i elektrohemijska degradacija (EAOP-i). 
Cilj eksperimentalnog rada bio je određivanje ekotoksikološkog efekta rastvora 
zagađujućih organskih supstanci i proizvoda degradacije nastalih primenom AOP tretmana. 
Efikasnost degradacija zagađujućih organskih supstanci je optimizovana dodatkom 
homogenih katalizatora, primenom različitih elektrodnih materijala ili variranjem vremena 
tretmana. Efikasnost dekolorizacija je praćena UV-VIS tehnikom, efikasnost degradacije je 
praćena jonskom hromatografijom (IC) i HPLC tehnikom. Identifikacija glavnih proizvoda 
degradacije (ibuprofen), kao i mehanizmi degradacije određeni su LC-MS (TOF) tehnikom. 
Upotrebljeni modeli za ispitivanje ekotoksikološkog efekta bili su A.salina i V.fischeri.  
 
4.1 Efekat homogenog katalizatora i pH podešavanja 
 Promena koncentracije 4CP u različitim sistemima tokom NTP tretmana u DBD 
reaktoru predstavljena je na grafiku (Slika 25). Koncentracija 4CP u reaktoru značajno se 
smanjuje tokom tretmana - degradacije. Nakon prvog prolaza rastvora kroz reaktor 
(45 kJ/L) u sistemu bez dodatka homogenog katalizatora (DBD) procenat degradacije 4CP 
iznosio je oko 28%. Tokom drugog prolaza (90 kJ/L) oko 30% degradacije 4CP postignuto 
je u sva tri sistema (DBD, DBD/H2O2, DBD/Fe
2+
). Daljom cirkulacijom rastvora kroz 
reaktor u DBD/Fe
2+ 
sistemu postignut je najveći procenat degradacije 4CP-a. U ovom 
sistemu, nakon trećeg prolaza (135 kJ/L) procenat degradacije je iznosio dodatnih 5% do 
10% po prolazu. 
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Generisanje dovoljne količine H2O2 u DBD reaktoru nakon trećeg prolaza u 
prisustvujona Fe
2+ bio je odgovarajući preduslov za početak Fentonove reakcije i formiranje 
•












 Vodonik-peroksid generisan u DBD reaktoru tokom električnog pražnjenja nastaje 
kroz reakcije (Malik i saradnici, 2001):
 
2 H2O + e
−*
 → H2O2 + H2  + e
−
 (38) 




 je visokoenergetski elektron, a hv je UV zračenje. 
 
Slika 25.Efekat dodatka homogenog katalizatora H2O2 ili Fe
2+
na efikasnost degradacije 
4CP u DBD reaktoru (c0:  4CP, 100 mg/L; H2O2, 20 mmol/L; Fe
2+
,5 mg/L; gustina energije  
45-360 kJ/L,reakcije „gašene“sa  K2S2O55 minuta nakon plazma tretmana) 
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U sistemu DBD/H2O2 cilj je bio da se eksterno dodati H2O2, pomoću UV svetlosti (u 
reaktoru) razloži u homolitičkoj reakciji. Razlaganjem jednog molekula H2O2 nastaju dva 
hidroksilna radikala(Núñez i saradnici, 2007, Dojčinović i saradnici, 2011): 
 




 Porast koncentracije 
•
OH radikala pospešio je degradaciju 4CP u odnosu na sistem 
gde katalizator nije bio upotrebljen. U plazma reaktoru putevi nastajanja 
•
OH radikala bili 
su raznovrsni i doprineli su trošenju H2O2, kao i formiranju peroksil radikala kroz reakciju 








 Vodonik-peroksid može takođe reagovati i sa O2
•- 
koji nastaje u DBD reaktoru i dati 
OH
• 
radikale i hidroksilne anjone (42). 
 
       
              (42) 
 
 Kada su istovremeno u rastvoru prisutne više koncentracije •OH i H2O2, mehanizam 
njihove interakcije postaje značajan u smanjenju koncentracije oba člana. Tada su niže 
koncentracije 
•
OH radikala bile dostupne za degradaciju 4CP. U ovoj reakciji nastaju  
hidroperoksidni radikal (HO2
•
) sa nižim oksidacionim potencijalom (1,70 V) u poređenju sa 
•
OH radikalom (2,80 V). Posledica ovog mehanizma je smanjenje intenziteta degradacije 
4CP  i u DBD/H2O2 sistemu to je bilo od 5% do 10 % u poređenju sa drugim sistemima. 
 Uzorci u kojima su reakcije oksidacije „gašene“ (pomoću K2S2O5), 5 minuta nakon 
osmog prolaza (360 kJ/L) rastvora 4CP kroz plazma reaktor, za sve postavljene sisteme 
pokazali su sličan procenat degradacije tj. oko 65 %. U poređenju sa njima uzorci koji su 
istovremeno uzorkovani i ostavljeni bez gašenja reakcije 24 h nakon plazma tretmana 
pokazali su značajnu razliku u efikasnosti degradacije 4CP-a (Slika 26). 
 





Slika 26. Poređenje efikasnosti degradacije(%) 4CP kada su reakcije gašene 5 min nakon 
plazma tretmana i kada reakcije nisu nisu „gašene“, 24 h nakon tretmana plazmom (360 
kJ/L) 
U uzorcima koji su testirani 24 h nakon plazma tretmana uočen je značajan porast u 
efikasnosti degradacije od 20% u sistemu bez katalizatora (DBD),kao i porast od 15% u 
sistemu gde je kaokatalizator korišćen Fe2+(DBD/Fe2+).  
Najveće povećanje u efikasnosti degradacije 4CP (100 mg/L) od 33% (24h) u 
odnosu na DBD, zabeleženo je u sistemu sa dodatkom  H2O2 (DBD/H2O2). Konačni 
procenat degradacije u ovom sistemu je bio 98 %. Reakcije nakon plazma tretmana (izvan 
reaktora) inicirale su dugoživeće molekulske vrste O3 i H2O2, kao i radikale HO2
•
 (Lukes i 
saradnici, 2014) utičući tako na efikasnost degradacije 4CP. Prolongirana degradacija 
supstance nakon tretmana vodenog rastvora plazmom naziva se plazma aktivirana voda 
(eng. plasma activated water, PAW) i ona potiče od dugoživećih vrsta, radikala i 
peroksinitrita koji nastaju kroz sekundarne reakcije nakon pražnjenja plazme u reakcijama 
NO2
-
 i H2O2 (Lukes i saradnici, 2014). 
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Dodatak vodonik-peroksida pre DBD tretmana rezultovao je povećanjem 
efikasnosti degradacije 4CP. Tokom tretmana zabeležen je pad pH vrednosti rastvora.  
 
 
Slika 27. Promena koncentracije 4CP i pH vrednosti rastvora u uslovima kada je pH 
vrednost tokom DBD tretmana podešavana 
Kriva na grafiku (Slika 27) pokazuje da pH vrednost zanačajno opada nakon prvog 
prolaza kroz reaktor, na vrednost oko 4. Tokom svakog sledećeg prolaza kroz reaktor, pH 
polako opada na vrednost od 2,9 (nakon 5 prolaza; 225 kJ/L). Promena pH vrednosti je 
najviše uzrokovana zakišeljavanjem rastvora usled prisustva azotne i azotaste kiseline koje 
nastaju tokom električnog pražnjenja u vazduhu neposredno iznad površine tretiranog 
rastvora i formiranjem malih niskomolekularnih karboksilnih kiselina tokom DBD tretmana  
(Brandenburgi saradnici,2014). 
Uočeno je i da se provodljivost tretiranog rastvora povećava sa brojem prolaza 
tretiranog rastvora kroz reaktor. Provodljivost početnog rastvora 4CP iznosila je 2,5 µS/cm 
(22°C), nakon pet prolaza 616 µS/cm, a nakon desetog prolaza iznosila je 1449 µS/cm 
(33°C). 
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Korelacija između pH i provodljivosti, gde pad pH vrednosti korespondira sa 
povećanjem provodljivosti u slučaju direktnog pražnjenja u vodu objašnjava se kao veća 
mobilnost H
+
 u odnosu na OH 
–
 jone. Nitrati i nitriti nemaju značajnu ulogu u povećanju 
provodljivosti (Parvulescu i saradnici,2012). Pad pH vrednosti zabeležen je i u 
istraživanjima, kada je pražnjenje bilo generisano direktno u vodenom rastvoru (Lukes, 
2002). Promene pH vrednosti još uvek nisu u potpunosti razjašnjene. 
Potencijalni uticaj pH na efikasnost degradacije ispitan je tako što je pH vrednost 
podešena posle svake recirkulacije rastvora kroz plazma reaktor. Početna vrednost pH 
rastvora 4CP je podešena na 9,00. Nakon svakog prolaza vrednost pH je ponovo podešena 
na 9,00 pomoću 0,1 M NaOH. U sistemu sa podešenom početnom vrednošću pH, ona je 
opadala nakon svakog prolaza kroz DBD reaktor i na kraju tretmana došla na približnu 
vrednost kao rastvor 4CP u sistemu gde pH vrednost nije podešena.  
Poređenjem promene koncentracije 4CP tokom degradacije (Slika 27) uočeno je da 
podešavanje pH vrednosti nakon svake recirkulacije nije značajno uticalo na efikasnost 
degradacije 4CP u odnosu na degradaciju (%) kada pH vrednost nije bila podešena. Na 
osnovu rezultata može se zaključiti da podešavanje pH vrednosti tretirane vode tokom 
tretmana nema ulogu u efikasnosti degradacije 4CP u NTP reaktoru. U tehnološkom smislu 
ovo je veoma značajno svojstvo NTP metode, jer obrada vode ne bi zahtevala dodatne 
procedure ili troškove tokom tretmana. 
Tokom svih tretmana, boja tretiranih rastvora 4CP je postala intenzivno žuta što 
ukazuje na formiranje hromofora; potencijalno aromatičnih sporednih proizvoda 
degradacije kao što su: 4-hlorokatehol, hidrohinon i p – benzohinon. Ovi proizvodi 
degradacije su detektovani nakon tretmana 4CP sa NTP, kao i nakon drugih AOP tretmana 
kao što su: ozon (Yuezhongi saradnici, 2002) i sonoliza (Jiangi saradnici, 2006). Posle 
određenog broja prolaza – vremena tretmana i ntenzitet boje se smanjio do bezbojne. 
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4.2 Proizvodi degradacije – organske kiseline i hlorid 
 Koncentracija proizvoda degradacije koji nastaju NTP tretmanom rastvora 4CP kao 
što su organske kiseline, male molekulske mase - sirćetna, mravlja, oksalna kiselina ili 




Slika 28. Koncentracija : a) sirćetne b) mravlje i c) oksalne kiseline, kaoi  d) hlorida 
tokom procesa degradacije 4CP pomoću DBD reaktora sa gustinom energije od 45 do 360 
kJ/L (c0:  4CP, 100 mg/L; H2O2, 20 mmol/L; Fe
2+
,5 mg/L; gustina energije 45-360 kJ/L, 
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Kinetika nastanka monokarboksilnih kiselina (Slika 28a i 28b) je značajno varirala 
u zavisnosti od primenjenog sistema za degradaciju 4CP. U svim do sada korišćenim 
sistemima uočeni su slični trendovinastanka sirćetne i mravlje kiseline. U nekatalitičkom 
DBD sistemu, koncentracija sirćetne i mravlje kiseline imala je skoro linearan rast nakon 
drugog prolaza kroz plazma reaktor. U katalitičkom sistemu sa eksterno dodatim vodonik- 
peroksidom (DBD/H2O2), koncentracija obe monokarboksilne kiseline beleži pik nakon 
trećeg (sirćetna kiselina) i nakon 4 prolaza (mravlja kiselina).  
U sistemu DBD/Fe
2+
,zabeležene su najniže koncentracije sirćetne i mravlje kiseline. 
Njihova koncentracija je bila konstantna, oko 5 mg/Lu odnosu na druga dva sistema za 
degradaciju. Prema literaturi 
•
OH radikali prisutni u DBD reaktoru mogu oksidovati veliki 
broj organskih supstanci do ugljen-dioksida i vode, osim nekih malih karboksilnih kiselina 
kao što su mravlja i sirćetna (Bigda, 1995). U nekatalitičkom DBD sistemu koncentracija 
ove dve kiseline se povećavala tokom tretmana. Primećeni su različiti trendovi 
koncentracija između dva katalitička sistema. 
Koncentracije sirćetne i mravlje kiseline tokm 4CP tretmana bile su niže u sistemu 
gde je kao katalizator upotrebljeno gvožđe DBD/Fe2+u poređenju sa sistemom gde je kao 
katalizator primenjen vodonik-peroksid DBD/H2O2.  
U sistemu DBD/Fe
2+
ukupna snaga oksidacije u reakciji nalik Fentonovoj, mogla je 
biti intenzivirana UV svetlošću,  koja prati električno pražnjenje u plazma reaktoru. 
Sinergističko dejstvo svih procesa dovelo je do povećanja koncentracije •OH 
radikala i oksido-redukciju gvožđa između oksidacionog stanja II i III. Katalizator (Fe2+) 
nije osiromašen, a formiranje •OH radikala je zavisilo od UV svetlosti i H2O2 (Lukeš, 
2001).  
Koncentracija oksalne kiseline je rasla od početka procesa degradacije 4CP (Slika 
28c) u sva tri sistema, a potom je njena koncentracija opadala sa porastom broja prolaza 
(SED). Pik koncentracije oksalne kiseline uočen je u nekatalitičkom sistemu DBD posle 
trećeg prolaza (135kJ/L) i u DBD/H2O2 nakon petog prolaza kroz reaktor (225kJ/L). U 
odnosu na druga dva sistema,koncentracija oksalne kiseline u katalitičkom sistemu 
DBD/Fe
2+ 
bila je veoma niska tokom tretmana (ispod 5 mg/L), a dodatno se smanjila nakon 
šestog prolaza (270 kJ/L)rastvora 4CP kroz reaktor (Slika 28 c). 
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Gvožđe (Fe2+) je dominantno katalizovalo degradaciju dikarboksilnih kiselina, koje 
su mogle da formiraju kompleks sa gvožđem (Andreozzi, i saradnici, 2006). UV svetlost 
generisana dielektričnim barijernim pražnjenjem, tokom tretmana u DBD/Fe2+sistemu, 
delimično podstiče fotolitičku degradaciju proizvoda degradacije 4CP, kao što je oksalna 
kiselina u reakciji nalik Fentonovoj. 
 Koncentracija hlorida (Slika 28d) u sva tri sistema je rasla tokom procesa 
degradacije. Najviša koncentracija hlorida, zabeležena je u sistemu sa dodatkom Fe2+ 
katalizatora. Hloridi dobijeni totalnom mineralizacijom 4CP gde je -OH grupa bila u orto-
/para- položaju, ukazuju na mehanizam supstitucije ili eliminacije -Cl grupe sa –OH 
grupama, pod ovim uslovima (Tezuka i Iwasaki, 1998). Koncentracija oslobođenih hlorida 
bila je u korelaciji sa uklanjanjem  4CP iz tretiranog rastvora (Bigda,  1995). Koncentracije 
malonske, maleinske i fumarne kiseline tokom procesa degradacije bile su manje od1 mg/L. 
Promene koncentracije sirćetne, mravlje ili oksalne kiseline u sva tri sistema za 
degradaciju 4CP su predstavljene na slici 30. Rastvori 4CP,koji su bili izloženi gustini 
energije od 360kJ/L, uzorkovani su i pripremljeni na dva načina neposredno pre analize 
koncentracije karboksilnih kiselina. Priprema uzoraka je urađena ili gašenjem reakcija 
oksidacije (K2S2O5)5 min nakon tretmana ili su uzorci ostavljeni u frižideru 24 h (4°C) pre 
analize. 
Koncentracija monokarboksilnih kiselina u uzorku koji je pripremljen 5 min nakon 
tretmana, kao i u uzorku ispitanom nakon 24 h, bila je najviša u sistemu bez katalizatora 
DBD. Možemo reći da u nekatalitičkom DBD sistemu nije došlo do značajnog smanjenja 
koncentracije svih ispitivanih kiselina.  
U sistemu gde je degradacija 4CP pospešena katalizatorom, koncentracije sirćetne i 
mravlje kiseline bile su znatno niže u odnosu na nekatalizovan sistem. Najniža 
koncentracija karboksilnih kiselinazabeležena je u sistemu sa dodatkom Fe2+ (DBD/Fe2+).  
Poređenjem svih eksperimentalnih sistema za degradaciju 4CP-a, uzoraka nakon 5 
min od tretmana u odnosu na uzorke ispitane nakon 24 h od plazma tretmana (Slika 29) 
uočava se da je najznačajnije smanjenje koncentracije anjona postignuto u degradacionom 
sistemu sa dodatkom H2O2 (DBD/H2O2). Koncentracija oksalne kaiseline bila je najniža 










Slika 29. Koncentracija sirćetne, mravlje i oksalne kiseline (mg/L) u sva tri sistema 
zadegradaciju, određene 5 min nakon tretmana u slučaju kada su u uzorcima reakcije 
oksidacije gašene ili određene nakon 24 h u uzorcima gde reakcije nisu gašene  (360 kJ/L) 
 
Postoje publikacije u kojima je ispitan mehanizam degradacije 4CP-a tokom DBD 
tretmana u neutralnom ili kiselom medijumu. Predloženi mehanizam započinje reakcijom 
hidroksi radikala sa 4-hlorkateholom ili hidrohinonom, potom se odvija otvaranje prstena, a 
zatim dalja degradacija i nastaju organske kiseline, kao i hloridni joni (Chen i saradnici, 
2013). 
Hidroksilovani proizvodi degradacije u orto-/para- položaju na prstenu nastali su  
eliminacijom HO2
• 
iz peroksil radikala. Mogući mehanizam degradacije za sva tri 
eksperimentalna sistema na osnovu rezultata prikazan je na slici 30. Praćena je efikasnost 
degradacije i potencijalna mineralizacija 4CP. Aromatični proizvodi degradacije nisu 
mereni jer su dobro poznati i opisani u literaturi (Zhang, i saradnici, 2007). 











Isprekidane strelice ukazuju na organske kiseline – intermedijere i neorganske 
molekule koji su proizvodi degradacije 4CP i javljaju se u približno sličnim 
koncentracijama u sva tri primenjena sistema. Najintenzivniji proces nastanka 
identifikovanih proizvoda degradacije na slici 30 je označen sa 1°, umeren kao 2° i najnižeg 
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4. 3 Test sa A.salina - Procena ekotoksičnosti rastvora 4CP i proizvoda degradacije u 
nekatalitičkom i katalitičkom (Fe2+ ili H2O2) NTP tretmanu  
Preliminarni testovi ekotoksičnosti proizvoda degradacije određeni su nakon 
primene DBD tretmana i DBD tretmana sa dodatkom katalizatora Fe
2+
ili H2O2. Ekotoksični 
efekat tretiranih rastvora predstavljen je kao procenat preživelih organizama nakon osmog 
(VIII) prolaza rastvora 4CP kroz plazma rekator (360 kJ/L). 
Razlika u preživljavanju (test od 48 h) uočena je između efekata toksičnosti rastvora 
4CP pre i nakon DBD tretmana, uključujući uzorke sa dodatkom gvožđa ili vodonik- 
peroksida  (Slika 32). Prednost DBD tretmana u degradaciji 4CP bila je u tome što nije 
došlo do generisanja toksičnijih proizvoda degradacije od samog početnog rastvora 4CP.  
Ovo svojstvo ispitanog reaktora je izuzetno značajno, jer je čest slučaj da nakon 
AOP tretmana tretirani rastvori ili proizvodi degradacije pokazuju viši efekat toksičnosti na 
istu vrstu nego početni rastvor. Autor Rizzo (2011) je u opsežnoj reviji pokazao da 
primenom AOP-a može doći do generisanja proizvoda veće toksičnosti i tokom trajanja 
tretmana, ali da krajnji ishod može biti okarakterisan kao nisko toksičan ili bezbedan za 
organizme – tj. kritičan parametar tretmana je vreme (Slika 31). Cilj svake optimizacije 
AOP-a je da rastvor na kraju tretmana realnih uzoraka ne pokazuje toksični efekat na 
izabrane test modele (preporučeno 3 modela).  
 
Slika 31. Najčešći tip odgovora  test 
modela na rastvore i proizvode degradacije 
različitih supstanci primenom AOP-a. Crvena 
linija – veća toksičnost od početnog rastvora 
na kraju tretmana, plava linija – promena 
toksičnosti tokom tretmana, zelena linija – 
najpoželjniji odgovor u optimizaciji AOP-a, 
gde je toksičnost početnog rastvora uklonjena 
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Tokom ispitivanja tretiranih rastvora 4CP u sistemima NTP sa i bez katalizatora 
procenat preživljavanja se povećao u svim sistemiama u odnosu na početni rastvor 4CP. 
Najinteresantnija činjenica je bila povećanje preživljavanja od 0% do 95 % za 100% (v/v, 
%) uzorka nakon tretmana u sistemu DBD/Fe
2+
, što u smislu preživljavanja potvrđuje 
efikasnost homogenog katalizatora u degradaciji 4CP. 
 
Slika 32. Procenat preživljavanja (srednja vrednost sa SD; %) A. salina izložena 48 
h početnoj koncentraciji  para-hlorfenola (4CP) i rastvoru 4CP koji je tretiran sa: DBD, 
DBD/Fe
2+
 ili  DBD/H2O2sistemom.Reakcije oksidacije u uzorcima nisu gašene već su 
testirane 7 dana nakon tretmana plazmom  (gustina energije 360 kJ/L; VIII prolaz). 
 
Podaci o preživljavanju su transformisani (arcsin) radi statističke analize i obrađeni 
u softveru IBM SPSS Statistics 20. Nije bilo statistički značajne razlike između ispitanih 
grupa (Kruskal-Wallis test: p>0.05), ali kako je broj ponavljanja i jedinki po testu bio isti 
daljim poređenjem preživljavanja između grupe izložene netretiranom 4CP i svake druge 
grupe izložene rastvoru 4CP tretiranom u NTP, dokazali smo da postoji statistički značajna 
razlika (Mann-Whitney U – test: p<0.05) između grupa sa netretiranim 4CP i grupa gde je 
4CP rastvor tretiran u plazma reaktoru sa katalizatorom (Fe
2+
ili H2O2, Slika 32).  
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Visok procenat preživelih jedinki od  95 ± 5% pri najvišoj testiranoj koncentraciji 
rastvora (bez razblaženja 100% v/v) bio je u uzorcima tretiranim primenom DBD/Fe2+ 
sistema,  a potom u  DBD/H2O2 sistemu, gde je preživljavanje iznosilo 83% ± 6%. 
Određena je LC50 vrednost za početni rastvor 4CP  -  27% (23%-32%), tako da se on 
može klasifikovati u kategoriju „toksičan“. Nakon primene nekatalitičkog DBD tretmana 
vrednost LC50 je porasla na 58% (53%-64%), ali ipak ostaje u istoj kategoriji toksičnosti. 
Uzorci 4CP koji su tretirani u sistemima sa katalizatorom DBD/H2O2 ili DBD/Fe
2+ 
imali su 
vrednosti LC50> 100 %,  odnosno TUa <1 i mogu se klasifikovati u kategoriju „nizak nivo 
toksičnosti“ do „netoksični“.  
U poređenju degradacije 4CP između sistema DBD i sistema gde je efikasnost 
degradacije 4CP u DBD reaktoru poboljšana homogenim katalizatorom pokazano je da 
katalitički NTP tretman daje znatno niži toksični efekat.   
Sistem DBD/H2O2 postigao je viši procenat degradacije (98%) 4CP od 
DBD/Fe
2+
sistema (83%), ali je i zazvao i intenzivniji odgovor –veći mortalitet organizama 
(Slika 32). Smanjenje ukupne toksičnosti tretiranog rastvora 4CP u DBD/Fe2+sistemu može 
se pripisati efikasnoj degradaciji intermedijera putem katalitičkog NTP tretmana sa 
dodatkom Fe
2+
i u daljim istraživanjima ispitivan je efekat ovog sistema.  
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4.4 Efikasnost u smanjenju toksičnosti - poređenje nekatalitičkog sistema DBD i 
katalitičkog sistema DBDFe2+za degradaciju 4CP 
 
U cilju poboljšanja efikasnosti degradacije 4CP primenom DBD reaktora i 
smanjenja toksičnog efekta tretmana, dalja ispitivanja su urađena pomoću Fe2+ kao 
katalizatora, a vreme tretmana je produženo na deset (X) prolaza kroz plazma reaktor (SED 
od450 kJ/L). Preživljavanje je praćeno u testovima akutne toksičnosti nakon perioda od 24 i 
48 h ekspozicije.  
Uzorci tretiranog rastvora 4CP su uzimani nakon prvog (DBDI; 45 kJ/L), petog 
(DBDV; 225 kJ/L) i desetog (DBDX; 450 kJ/L) prolaza rastvora 4CP kroz DBD reaktor. 
Svi uzorci su skladišteni bez „gašenja“ reakcija oksidacije u frižideru na 4oC i testirani 
nakon 7 dana od plazma tretmana.  
Izlaganjem organizama najvišoj testiranoj koncentraciji (100%, v/v) nakon 24h, 
procenat preživljavanja A.salina u prisustvu početnog rastvora 4CP i rastvora 4CP tretiranih 
u nekatalitičkom DBD sistemu: DBD I, DBD V i DBD X je iznosio: 0%, 0% i 70 ±5% 
respektivno (Slika 33a). Početni rastvor 4CP i DBD I (prvi prolaz) izazvali su veoma sličan 
efekat u preživljavanju. Subletalni efekti su primećeni i nakon desetog prolaza rastvora 
kroz reaktor (DBD X; 450 kJ/L). Statistički zanačajna razlika nije uočena između grupa 
(Mann-WhitneyU – test: p>0.05) nakon 24 h ekspozicije A.salina početnom i tretiranom 
rastvoru 4CP. 




Slika 33. Preživljavanje (srednja vrednost sa SD; %) A.salinanakon kontakta od 24 h (a) ili 
48 h (b) sa početnim rastvorom 4CP, kao i rastvorima tretiranim u DBD reaktoru (DBD I, 
DBD V i DBD X)  
 Nakon izlaganja larvi rastvoru 4CP, tretiranom kroz V prolaza (DBD V), u testu 
akutne toksičnosti koji je trajao 48 h (Slika 33b) procenat preživljavanje bio je niži u 
odnosu na početni rastvor 4CP pri koncentracijama ispitanog uzorka od 12.5 % i 25 % (v/v, 
%). Preživljavanje pri koncentraciji od 50 % (v/v) uzorka, koji je deset puta prošao kroz 
DBD (DBD X) biloje 83 ± 6%, dok pri najvišoj testiranoj koncentraciji uzorka DBD X 
(100%, v/v), nije bilo preživelih jedinki.Razblaživanjem uzorka sa kontrolnim medijumom 
na 50 % (v/v) uočeno je da se rastvor 4CP recirkulisan deset puta kroz DBD reaktor 
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značajno razlikuje u odnosu na ostale rastvore i to 35% u odnosu na DBD I i do 70 % u 
odnosu na DBD V.  
Poređenjem grafika na Slici 33a, gde imamo biološki odgovor “sve ili ništa”, koji je 
zabeležen za sve uzorke (osim rastvora DBD X) sa podacima na grafiku slike 33b, uočeno 
je da se krive preživljavanja razlikuju. Zabeleženi su subletalni efekti (npr.konvulzije) i pri 
koncentraciji od 50% (v/v) ispitivanih uzoraka. Učestalost subletalnih efekata pri ovoj 
koncentraciji (isključujući 4CP – gde nema preživelih) je bila najmanja u slučaju DBD X. 
 
Slika 34. Preživljavanje (srednja vrednost sa SD; %) A.salina nakon kontakta od 24 h (a) ili 
48 h (b) sa početnim rastvorom 4CP i rastvorom 4CP tretiranom u DBD reaktor sa 
dodatkom homogenog katalizatora Fe
2+
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Nakon desetog prolaza rastvora 4CP kroz DBD reaktor (Slika 34b) preživljavanje, 
pri najvišoj ispitanoj koncentraciji tretiranog uzorka (100% v/v) posle 48 h testa bilo je 100 
%. U odnosu na nekatalitički DBD sistem, gde preživljavanje nije detektovano pri istoj 
koncentraciji uzorka, uvideli smo prednost primene katalizatora. Takođe subletalni efekti 
nisu uočeni nakon tretmana  DBD X/Fe2+ u odnosu na  DBD X sistem.  
 
Slika 35. Preživljavanje A.salina (test od 48h) nakon ekspozicije rastvoru 4CP tretiranom u 
nekatalitičkom DBD i katalitičkom DBD X /Fe sistemunakon deset prolaza kroz plazma 
tretman (450 kJ/L) 
 
Dokazano je da postoji statistički značajna razlika (Mann-Whitney U – test: p<0.05; 
48 h) u preživljavanju između početnog rastvora 4CP i rastvora tretiranih u DBD reaktoru 
posle X recirkulacija (DBD X) sa ili bez katalizatora.  
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Dodavanjem katalizatora Fe 
2+
 postignut je znatno veći procenat preživljavanja, tj. 
smanjenje toksičnog efekta. Ovo je značajna prednost katalitičke NTP metode u tretmanu 
4CP zagađujuće supstance. 
 Preliminarnim ispitivanjem toksičnosti oba DBD sistema sa katalizatorom (Fe2+ ili 
H2O2) su imala manji toksični efekat u odnosu na DBD sistem bez katalizatora, ali kada se 
porede ta dva sistema međusobno uočavamo da je DBD/H2O2 sistem doveo do većeg 
toksičnog efekta u odnosu na DBD/Fe2+ i zato dalje nije korišćen pri ispitivanju toksičnog 
efekta nakon degradacije 4CPAOP tretmanima. 
 
4.5  Azo boje optimizacija pH i napona 
 
 U cilju optimizacije procesa dekolorizacije reaktivnih boja RG15, RY125 i RB52, 
elektroliza je ispitana u model sistemu Pt-Pd pri različitim vrednostim pH  (nativni, 3 ili 9) i 
različitim vrednostima napona (4,5; 6 ili 12V). Nativna vrednost pH zelene boje RG15, žute 
boje RY125 i plave boje RB52 bila je 6,1; 5,7 i 5,8 respektivno. Uticaj ovih parametara na 
efikasnost dekolorizacije određena je variranjem napona pri konstantnoj vrednosti pH, a 
potom variranje vrednosti pH pri konstantnom naponu. 
Koncentracija boje je bila 200 mg/L (RG15 i RY125) ili 60 mg/L (RB52) u 
zapremini od 340 mL (0.1 M Na2SO4); sud u kome je rađena elektroliza termostatiran je na 
25°C. Pomoćni elektrolit korišćen u eksperimentalnim postavkama elektrolize bio je 
Na2SO4 (umesto NaCl), jer se inače nalazi u realnim uzorcima otpadne vode tekstilne 
industrije  i ne dovodi do formiranja toksičnih nusproizvoda tokom elektrolize (Wang i 
saradnici, 2008) 
Kao otpimalni uslovi za elektrohemijsku degradaciju dve reaktivne boje RG15 i RY 
125 pokazali su se pH 9 i razlika potencijala od 12V u model sistemu (Pt-Pd), što nije bilo 









Postignuti procenat degradacije za RG15 pod ovim parametrima bio je 98%,nakon 
60 min tretmana. Kada je primenjen napon od 4,5V ili 6V postignut je procenat 
dekolorizacije od 90%, ali nakon 90 min. Nativna vrednost pH (6,06) nije odabrana kao 















Slika 36. Model sistem Pt-Pd, dekolorizacija (%) reaktivne zelene boje (RG15; 
koncentracije od  200 mg/L), na 12 V za različite vrednosti pH  (nativni  (6,06), 3 ili 9) 
 
Dekolorizacija žute boje RY125 koja je postignuta pod optimalnim uslovima je bila 
95% nakon 70 min. U slučaju tretmana gde su primenjeni naponi 4,5V ili 6V, postignut je 
procenat dekolorizacije od 80%. Ovi tretmani su duže trajali i pokazali nižu efikasnost 
dekolorizacije (Slika 37).  




Slika 37. Model sistem Pt-Pd, dekolorizacija (%) reaktivne žute boje 125 (RY125; 
koncentracije od 200 mg/L), pH 9 za različite napone (4.5, 6 ili 12V). 
 
U svim drugim eksperimentima gde su parametri pH vrednosti i napona ispitani u 
drugim kombinacijama (za žutu i zelenu boju) efikasnost degradacije je bila manja i/ili je 
tretman trajao duže od 100 min. 
Elektroda Pt se naziva “aktivna” anoda i okarakterisana je visokim procentom 
dekolorizacije, ali malim nivoom dekontaminacije vode. U različitim studijama je uočeno 
da se primenom Pt anode ostvaruje smanjeni prinos hidroksi radikala. Na površini anode 
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Reakcije na anodi: 
 
Prvi korak je indirektna anodna oksidacija i formiranje hidroksi radikala 
 
            (   )   
     (43) 
 
Sledeći korak u degradaciji zavisi od prirode elektrodnog materijala, da li je 
elektroda tzv. “aktivna” ili “neaktivna” . U slučaju aktivnih elektroda hidroksi radikali se 
adsorbuju na površinu i intereaguju sa elektrodom. Na ovaj način dolazi do formiranja viših 
oksida na površini elektrode.  
   (   )         
     (44) 
 
Redoks par PtO/PtO2 predstavlja medijator u konverziji ili selektivnoj oksidaciji 
organskih zagađujućih supstanci na “aktivnoj”  elektrodi. 
 
Reakcije na katodi:  
 
Na katodi dolazi do redukcije azo grupa do odgovarajućih amina: 
 
                         (45) 
                              (46) 
 
Nakon elektrolize tretirani rastvor je imao malu vrednost pH (pH 2-3). Takođe u 
studijama gde je korišćena Pt kao anoda u tretmanu - dekolorizaciji otpadnih voda tekstilne 
industrije detektovane su organske kiseline tipa: sirćetna, oksalna i maleinska(Hamzai 
saradnici, 2009). Vrednost pH, u uzorcima nakon elektrolize je podešena radi 
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4.6 Degradacija reaktivnih boja (RG15, RY125) u visokoj koncentraciji 
 
Kada su optimalni parametri elektrohemijske degradacije azo boja (RG15 i RY125) 
određeni, početna koncentracija boja je povišena na 1000 mg/L i dalje je ispitana efikasnost 
degradacije u različitim reakcionim sistemima Pt-Pd, Pt-Zr i Pt-C.Dekolorizacija je praćena 
UV-Vis metodom, a elektroliza je zaustavljena na najvišem postigutnom procentu 
dekolorizacije.   
Tretirani rastvor reaktivne boje je analiziran u ekotoksikološkim testovima za 
procenu potencijalnog toksičnog efekta rastvora. Objašnjenje za ispitivanje tako visokih 
koncentracija boje pronađeno je u literaturi, gde se navodi da u efluentima bazena za 
bojenje (Nigerija) koncentracije boja prevazilaze 600 mg/L (Yusuff i Sonibare, 2004). 
Vrednost pH svakog rastvora je podešen na 9 sa 0,1 M NaOH. 
Dužina tretmana – dekolorizacije, kao što je i očekivano bila je produžena sa 
povećanjem koncentracije u svim ispitanim sistemima u poređenju sa model sistemom  (Pt-
Pd). Najefikasnija dekolorizacija RG15 od 97,77% , pri visokoj početnoj koncentraciji azo 
boje postignuta je u sistemu Pt-Pd nakon 160 min tretmana (Grafik na Slici 38a).  U 
drugimsistema procenat degradacije nakon 160 min iznosio je: 97,14% u sistemu Pt-Zr i 
95,12% u sistemu Pt-C. Dekolorizacija RG15 u sistemu Pt-Pd nakon 80 min iznosila je 
97%. Produžavanjem vremena dekolorizacije dalje je postignut svega 1% dekolorizacije. 

























Slika 38. Dekolorizacija (%) RG15 (a) i RY125 (b) u elektrohemijskom procesu pomoću 
različitih reakcionih sistema (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) pH 9 i 12 V 
 
Reakcioni sistem Pt-Pd se pokazao kao veoma efikasan tretman i u dekolorizaciji 
žute boje RY125, pri čemu je postignut procenat dekolorizacije od 96,67% (%) nakon 80 
min tretmana. U drugim sistemima je postignut procenat dekolorizacije od 92,23% u Pt-Zr i 
86,27% u Pt-C (Slika 38b). Produžavanjem vremena tretmana žute boje RY125 u svim 
sistemima, postignut je viši procenat dekolorizacije od 97,10% ,ali nakon tretmana od 300 
min i to samo u Pt–Zr sistemu. 
Poređenjem učinka Pt-Pd tretmana za dekolorizaciju obe boje, uočili smo da se ovaj 
sistem pokazao kao daleko efikasniji u dekolorizaciji zelene (RG15) u odnosu na žutu boju 
(RY125). Dvostruko više vremena je bilo potrebno kako bi se postigao približno isti 
procenat dekolorizacije u tretmanu žute boje.  
Tokom tretmana – dekolorizacije, uočeno je formiranje pene u svim sistemima (Pt-
Pd, Pt-Zr i Pt-C). Prema autoru Zheng (2012) pena potiče od molekula boje, jer pri 
odvajanju amin ili metil grupe sa molekula boje, struktura molekula se menja iz polarne u 
nepolarnu, a samim tim smanjuje se rastvorljivost supstance. Tokom elektrolize, mehuri 
vodonika koji se formiraju na katodi doprinose izdizanju pene na površinu tretiranog 
rastvora. Sličan trend dekolorizacije uočen je za obe boje između elektrohemijskih sistema 
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Pt-Zr i Pt-C, što se takođe može uočiti na hromatogramima ovih sistema pri dekolorizaciji 
od 50% (Slika 39). 
 
4.7  HPLC analiza degradacije reaktivnih boja RG15 i RY125 
 
Kako bi pored dekolorizacije potvrdili degradaciju reaktivnih boja (1000 mg/L) u 
svim sistemima (Pt-Pd, Pt-Zr i Pt-C), uzorci boja RG15 i RY125 su uzimani pri 
dekolorizaciji od 50 % i pri najvišem postignuton procentu dekolorizacije nakon 
elektrohemijskog tertmana.  
Smanjenje apsorbance rastvora tokom EAOP tratmana ukazuje na to da je došlo do 
raskidanja –N=N- veze u aromatičnoj strukturi. Značajna korelacija između degradacije 
aromatičnih supstanci i procenta dekolorizacije (%) boje opisana je kao metoda za procenu 
efikasnosti samog procesa degradacije boje (Sanromán i saradnici, 2004). 
Početni rastvor RG15 beleži pik pri tr= 7,66 min na hromatogramu, nakon čega je 
uočeno progresivno smanjenje površine pika usled degradacije hromatofore u sva tri 
sistema (Slika 40a). Ista metoda je upotrebljena za praćenje efikasnosti degradacije RY125 












Slika 39. Proizvodi degradacije RG15 (a) i RY125 (b) rastvora boje pri 50 % 
dekolorizacije, postignuta je pomoću Pd, Zr ili C kao elektrode (λ= 254 nm) 
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Ovakav trend je takođe potvrđen i analizom uzoraka rastvora boje na maksimalno 
postignutom procentu dekolorizacije (Slika 40a i 40b). Detektor je bio podešen na 254 nm 
(talasna dužina apsorbance aromatičnih struktura) i na hromatogramima se uočava da su 
prisutne supstance koje nisu bile pristune u početnom rastvoru boja. Značajne količine 
proizvoda degradacije su uočene u rastvoru nakon tretmana RY125 boje pomoću sistema 













Slika40.Proizvodi degradacije azo boje RG15 (a) i RY125 (b) pri maksimalnom procentu 
dekolorizacije pomoću Pd, Zr ili C kao elektrode (λ = 254 nm) 
 
Na osnovu prikazanih hromatograma može se smatrati da je mehanizam degradacije 
u svim sistemiam bio isti, ali je efikasnost degradacije obe boje bila najznačajnija pomoću 
Pt-Pd sistema. Druga dva sistema su okarakterisana kao manje efikasna (Pt-Zr i Pt-C) u 
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4.8 Procena toksičnog efekta 
 
Nartijum-hlorid nije korišćen kao elektrolit u eksperimentalnim postavkama, jer 
dovodi do formiranja toksičnih organohlornih nusproizvoda koji su otporni na dalju 
oksidaciju (Chatzisymeon i saradnici, 2006). Natrijum-sulfat je korišćen kao elektrolit, jer 
je prisutan u realnim uzorcima otpadnih voda tekstilne inustrije. Druga prednost ovog 
elektrolita je što tokom elektrolize ne dolazi do formiranja toksičnih i reaktivnih 
nusproizvoda. Uzorci za ekotoksikološke testove su uzimani od početnog rastvora pre 
tretmana i pri najvišem stepenu dekolorizacije rastvora  - nakon tretmana,  kako bi se 
ispitao toksični efekat proizvoda degradacije. Mortalitet nije zabeležen u kontrolnoj grupi, 
tako da je osnovni kriterijum validnosti testa bio ispunjen (stopa preživljavanja viša od 
90%), kao i odgovor u pozitivnoj kontroli koji je bio u odgovarajućem opsegu. Najviša 
testirana koncentracija (100%, v/v) netretiranih rastvora obe boje (RG15 i RY125) imala je 
viši toksični efekat na larve (mortalitet (%)) nego bilo koji tretirani rastvor boje, osimu 
slučaju Pt-C tretmana zelene boje (Slika 41i Slika 42). U Pt-C sistemu mortalitet (%) 
izazvan proizvodima degradacijeRG15bojebioje približno isti (30 %) kao iu ispitivanju 
toksičnosti početnog rastvora RG 15(27 %).  
Dobijene vrednosti mortaliteta (%) su transformisane (arcsin) neposredno pre  
statističke analize. U slučaju RG15 boje statistički značajna razlika u mortalitetu (Slika 41) 
je uočena između svih tretmana (Kurskal-Wallis test:p<0.05). Poređenjem efekata u 
svakom sistemu sa početnim (netretiranim) rastvorom boje pomoću Mann–Whitney U-testa 
(p < 0.05) uočena je statistički značajna razlika između netretiranog rastvora RG15 i 
rastvora RG15 tretiranog u Pt-Pd (Tretman 1) i Pt-Zr (Tretman 2) sistemu. U mortalitetu 
između netretiranog rastvora RG15 boje i rastvora boje tretiranog u Pt-C sistemu 











Slika 41.Toksični efekat (%) reaktivne zelene boje RG15 pre i nakon elektrohemijskog 
tretmana pomoću Pt-Pd (Tretman 1), Pt-Zr (Tretman 2) i Pt-C (Tretman 3) sistema 
 





Slika 42. Toksični efekat (%) reaktivne žute boje RY125 pre i nakon elektrohemijskog 
tretmana pomoću Pt- Pd (Tretman 1), Pt-Zr (Tretman 2) i Pt-C (Tretman 3) sistema 
 
U slučaju reaktivne žute boje RY125 statistički značajna razlika u mortalitetu je 
uočena između svih tretmana (Kurskal-Wallis test:p<0.05). Uporednim poređenjem 
primenom Mann–Whitney U-testanije uočena statistički značajna razlika (p>0.05) između 
netretiranog rastvora RY125 boje irastvora tretiranog u Pt-Pd sistemu (Tretman 1), Pt-Zr 
(Tretman 2) ili Pt-C (Tretman 3)sistemu. U svakom slučaju, najviša testirana koncentracija 
100% (v/v) rastvora RY125 nakon svih tretmana, uočena je značajna razlika u mortalitetu 
(%) (Slika 42).  
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Nakon postizanja maksimalnog stepena dekolorizacije žute boje RY125 primenom 
Pt-Pd ili Pt-Zr sistema toksični efekat naA.salina je bio manji od kriterijuma validnosti za 
kontrolnu grupu (10%). U uzorcima koji su tretirani Pt-Pd sistemom pri bilo kojoj testiranoj 
koncentraciji (razblaženju) toksični efekat (mortalitet %) je bio najniži ili nije zabeležen za 
obe boje. Mortalitet od 50 % nije uočen za početne rastvore reaktivnih boja, a nije ni 
postignut nakonp rocesa dekolorizacije i degradacije boja RG15 i RY125. Vrednost LC50 
bila bi iznad 100% testiranog uzorka (teorijski), odnosno TUa<1 i tretirani rastvori boja se 
mogu smatrati „niskotoksični “ ili čak„netoksični“.  
Parametri koji su bili optimalni za degradaciju boja RG15 iRY125, nisu imali istu 
efikasnost pri degradaciji boje RB52. Kao najpovoljniji parametar degradacije RB52 (60 
mg/L, nativni pH= 5,85) pokazala se vrednost pH 3 (Jović i saradnici, 2013) i potom su svi 
reakcioni sistemi (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) ispitani pri ovoj vrednosti za različite vrednosti 
napona (4,5; 6 i 12 V). 
Sistem Pt-Pd (Slika 43) omogućava najbržu dekolorizaciju RB52 boje (92%) u 
vremenskom intervalu od 50 min, na pH 3 i primenom potencijala od 6V. 
 
Slika 43.Efikasnost dekolorizacije RB52 pri konstantnim uslovima pH 3 i promeni 
napona(4,5V; 6V i12 V) u Pt-Pd sistemu 




Slika 44. Efikasnost dekolorizacije RB52 boje pri konstantnim uslovima pH 3 i promeni 
napona (4,5V; 6V i 12 V) u Pt-C sistemu 
Reakcioni sistem Pt-C postigao je najviši stepen dekolorizacije za duplo duže vreme 
tretmana (92%, 100 min) u odnosu na Pt-Pd,na pH 3 i primenom napona od 12 V. 
 
Slika 45. Efikasnost dekolorizacije RB52 boje pri konstantnim uslovima pH 3 i promeni 
napona (4,5V; 6V i 12 V) u Pt-Zr sistemu 
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U slučaju plave boje RB52 kao najefikasniji sistem za dekolorizaciju pokazao se Pt-
Zr sistem, gde je nakon 90 min postignut najviši procenat dekolorizacije od 95%. Optimalni 
uslovi za dekolorizacijuu ovom sistemu bili su pH 3 i napon  4,5 V. 
Hromatogrami su snimljeni nakon tretmana rastvora RB52 u sva tri sistema, 
primaksimalno postignutom procentu degradacije u optimalnim uslovima za efikasnost 
degradacije. Najizraženija razlika u proizvodima degradacije uočena je u sistemu Pt-Pd, 
gde se naretencionom vremenu od oko 3 min vidi odsustvo proizvoda degradcije koji se 
javlja u drugim sistemima (Pt-Zr i Pt-C) (Slika 46). Takođe, proizvod degradacije 
zabeležen na tr=5.5 min u Pt-Pd sistemu blago je pomeren na niže vrednosti i ima drugačiji 
oblik pika što ukazuje na to da nije isti kao u drugim sistemima za degradaciju. Površina 




Slika 46. Degradacija RB52boje (60 mg/L), pri pH3 i najpovoljinijim uslovima degradacije 
za svaki sistem (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C); početni rastvor plave boje RB52 sa  tr= 5.32 min 
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U sva tri elektrohemijska sistema Pt elektroda je korišćena kao anoda (“aktivna 
anoda”). Prema literaturi, reakcija na anodi započinje oksidacjom molekula vode, što 
dovodi do pojave fizisorbovanog hidroksil radikala M (*OH) (47).  
 
       (   )   
     (47) 
 
U sledećem koraku dolazi do formiranja višeg oksidnog stanja ili superoksida MO 
koji nastaju na standardnom potencijalu koji je viši od potencijala za nastanak kiseonika. 
Redoks par  MO/M posreduje u degradaciji azo boja (48). 
 
 (   )            (48) 
U praksi,na anodi seistovremeno odvijaju reakcije oksidacije organskih zagađujućih 
supstanci i formiranje kiseonika. Kao uopšteno pravilo javlja se to da što je reverzibilni 
potencijal redoks para na površini elektrode bliži potencijalu nastanka kiseonika veća je 
aktivnost anode.  
 
Reakcije koje se odigravaju na Zr ili C katodi bile bi:  
 
            
     (49) 
  
Dominantna reakcija na Pd elektrodi,  za razliku od Zr i C elektroda, je formiranje 
nascentnog vodonika kroz reakciju:  
      
         (50) 
 Elektrodni materijali radi korišćenja u EAOP metodama, moraju ispuniti dva 
uslova: dobru provodljivost i stabilnost, tj, otpornost na koroziju. Metodom ICP-OES 
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 Kada su uslovi optimizovani za sve sisteme, povećana je koncentracija RB52 (1000 
mg/L) i urađeni su testoviekotoksičnosti.U slučaju A.salina početni rastvor boje RB52 je 
pokazao manju toksičnost u odnosu na rastvore tretirane u sva tri sistema (Pt-Pd, Pt-Zr ili 
Pt-C) do postizanja najvišeg procenta dekolorizacije. Uočena je statistički značajna razlika 
između početnog rastvora boje u odnosu na rastvor boje tretiranom u bilo kom sistemu 
(Mann-Whitney U – test: p<0.05), ali ne i između tri sistema elektrohemijske degradacije. 
Toksičnost proizvoda degradacije je bila veća od toksičnosti polaznog molekula boje što je 
i pokazano izračunavanjem LC50 vrednosti (Tabela 12), gde nakon svih tretmana ona opada 
za oko 40%. 
 
Tabela 12. A.salina test akutni toksičnosti (24h), LC50 vrednosti (TesTox softvera, 
Teodorović i Maurić 2003) početnog rastvora plave boje RB52 (1000 mg/L) i rastvora 
tretiranih različitim EAOP sistemima (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) 
A.salina 24 h LC50 
RB52 LC50= 92,59% (63,56-134,88) 
Pt-Pd LC50= 55,64 % (54,52-56,78) 
Pt-Zr LC50= 52,59 % (44,81-61,72) 
Pt-C LC50= 53,91 % (47,50-61,19) 
 
 
 Sistem Pt-Zr se pokazao kao najefikasniji u dekolorizaciji RB52, ponovili smo 
eksperiment sa višom koncentracijom boje (1000 mg/L), pri optimalnim uslovima za 
dekolorizaciju (pH 3 i 4,5V) i uzorkovali po 5 mL tretiranog rastvora pre tretmana, kao i 
nakon 30, 60 i 90 min tretmana. Ekotoksičnost tretiranih rastvora boje ispitali smo na 
V.fischeri kako bi utvrdili da li je samo A.salina osetljiva na proizvode degradacije.  
 Najviša testirana koncentracija tretiranog uzorka je bila 50% (c, v/v), usled 
razblaženja uzorka u kiveti bakterijskom suspenzijom (ISO, 2007), a vreme ekspozicije je 
bilo 30 min (H30). Uočeno je (Slika 47) da se toksični efekat tretiranog rastvora ispoljava i 
na soju V.fischeri. Intenzitet inhibicije bioluminiscence (%) je pozitivno korelisan (r=0.865) 
u odnosu na vreme tretmana. 





Slika 47. Inhibicija (%) bioluminiscence V.fischeriispitanog rastvora RB52 (1000mg/L) 
nakon dekolorizacije u Pt-Zr sistemu (srednja vrednost ± SD). 
 
 Veću osetljivost oba test modela na proizvode degradacije plave boje RB52 
primenom EAOP-a, možemo objasniti ili slabom efikasnošću degradacije aromatičnih 
amina koji nastaju degradacijom početnog molekula boje usled sukcesivne oksidacije i 
redukcije u nepodeljenoj elektrohemijskoj ćeliji. Drugi razlog može biti oslobađanje Cu iz 
kompleksa boje usled degradacije molekula boje. 
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4.9 Degradacija ibuprofena pomoću ,,AOP“-a 
 
 Vodosnadbevanje u našoj zemlji koristi i površinske vodotokove u pripremi vode za 
piće. Eksperimentalni rad urađen u ovoj disertaciji spada u okvir projekta kojiispituje 
optimizaciju i primenu AOP-a za tretman realnih uzoraka vode. Tokom izrade disertacije, 
korišćen je model sistem rastvora supstance i NTP-a, pod opisanim uslovima i  
koncentraciji IBP-a od 60 mg/L. Upotrebljena koncentracija IBP-a bila je znatno veća nego 
u realnim uzorcimavode (ηg/L- µg/L), kako bi se detektovali, identifikovali i ispitali 
ekotoksikološki efekti proizvoda degradacije.  
Efikasnost degradacije IBP –a u rastvoru koji je tretiran u DBD reaktoru, kao i 
pomoću Fentonove reakcije praćena je primenom HPLC-DAD tehnike i izražena kao 









    (51)
 
Po - površina pika početne koncentracije IBP-a (mAU*min); 
Pt - površina pika rezidualne koncentracije IBP-a pri odgovarajućoj SED vrednosti 
ili vremenu tretmana (mAU*min). 
Efikasnost degradacijetokom tretmana određena je poređenjem površine pika 
početnog rastvora IBP-a i tretiranog rastvora preko smanjenja površine pika (mAU*min). 
Standardni rastvor IBP-a na hromatogramu zabeležio je pik na tr=16,2 min.  
Efikasnost degradacije IBP u NTP reaktoru nakon 15 min tretmana bila je 85% 
(nekatalitički DBD) i 99% pri dodatku homogenog katalizatora (DBD/Fe2+). Dinamika 
degradacije IBP-a bila je efikasnija u DBD/Fe
2+
 sistemu, gde je tokom prvih 10 min 
tretmana, za istu vrednost SED jedinica efikasnost bila veća za 30% u odnosu na druga dva 
sistema. Nakon 12 min razlika u % degradacije, između tretmana, smanjila se na 20%, a 
nakon sledećih 15 min tretmana razlika u % degradacije je bila ispod 20%, pri čemu je 
degradacija u DBD/Fe
2+
 tretmanu dostigla plato. 
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Uočeno je, da dodatak homogenog katalizatora značajno utiče na efikasnost 
degradacije IBP-a u NTP tretmanu. Fentonov tretman je doveo do značajnog smanjenja 
pika IBP-a, samo nakon jednog minuta. Efikasnost degradacije u tom trenutku bila je 78%, 
a daljim tretmanom njena vrednost nije prešla 85% do dostizanja platoa. 
Ovi rezultati su predstavljeni na Slici 49. kao poređenje efikasnosti degradacije IBP-
a, na osnovu redukcije površine pika (mAU*min) tokom 15 min tretmana u Fentonu i DBD 
u odnosu na DBD/Fe
2+
. Vrednosti SED jedinica date su u Tabeli 1, a u sliku 48, umetnut je 





Slika 48. Efikasnost degradacije (%) IBP primenom netermalne plazme (NTP) u DBD 
reaktoru bez katalizatora DBD, sa dodatkom katalizatora DBD/Fe
2+ 
i Fenton tretmanu. 
Umetnuti hromatogram prikazuje analizu rastvora ibuprofena nakon 1,3,5,7,10,12 i 15 min 
tretmana u DBD/Fe
2+ 
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Tabela 13.Specifična gustina energije (SED) u svakom intervalu uzorkovanja IBP-a tokom 
degradacije u DBD reaktoru 












sistemu, gde je dodat homogeni katalizatori nakon 15 min tretmana pik 
IBP nije zabeležen. U DBD reaktoru, hidroksi radikali mogu nastati razlaganjem vodonik- 
peroksida (52), kao i u reakciji vodonik-peroksida sa superoksidnim radikalom (53). 
U DBD/Fe
2+ tretmanu, u prisustvu jona gvožđa inicirana je Fentonova reakcija. 
Gvožđe (Fe2+) je stimulisalo razlaganje vodonik-peroksida, koji nastaje u DBD reaktoru i 
dovelo do formiranja dodatne količine hidroksi radikala (54). Ovo je dalje moglo da dovede 
do uklanjanja IBP-a.Viša efikasnost degradacije u DBD/Fe2+ tretmanu, objašnjava se 
prisustvom homogenog katalizatora, koji je posredovao u formiranju dodatnih količina •OH 
radikala. 
 
            
  (52) 
 
        
             (53) 
 
        
                 (54) 
 
Pojedini autori su publikovali studije, gde se magnetit sa vodonik-peroksidom i 
natrijum-persulfatom koristi za inciranje Fentonove reakcije na neutralnoj vrednosti pH – 
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6,6 (Sabri i saradnici 2012), pri čemu ove studije nisu ispitale dalji toksikološki efekat 
proizvoda degradacije nakon tretmana.  
Klavarioti i saradnici (2009), navode da su optimalni uslovi u AOP tretmanu: kisela 
sredina, prisustvo svetlosti, vodonik-peroksida i gvožđa, kao katalizatora. Navedeni uslovi 
su bili korišćeni uprimenjenim AOP tretmanima, tokom izrade ove disertacije. 
Na hromatogramu (Slika 49) uočena je smanjenje površine pika IBP u svim 
tretmanima, pri poređenju sa početnim rastvorom IBP-a. Različiti proizvodi degradacije 





Slika 49. Degradacija ibuprofena (IBP) tr=16,2 min, nakon 15 min DBD, DBD/Fe
2+
 i 
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 U katalitičkom sistemu DBD/Fe2+joni Fe2+ se obično koriste kao katalizatori sa 
ciljem povećanja oksidacione moći vodonik-peroksida koji se generiše u DBD reaktoru 
preko formiranja 
• 
OH radikala u Fentonovoj reakciji:
 
 
           
               (55) 
 
            
      
     (56) 
 
 Joni Fe
2+ se oksiduju pomoću vodonik-peroksida do jona Fe3+, hidroksilnih radikala 
i hidroksilnog anjona (45). Jon Fe
3+ 





 Hidroksi radikali mogu nastati i reakcijom Fe
2+ 
sa ozonom iz DBD reaktora 
(Sauleda, Brillas, 2001): 
           
      (57) 
 
            
           (58) 
 
 Koncentracije jona Fe
2+ 
u eksperimentima bile su 5 mg/L za DBD/Fe
2+
 sistem i 25,2 
mg/L u Fentonovom tretmanu. Sistem NTP sa Fe
2+ je pokazao veću efikasnost degradacije 
u odnosu na nekatalitički DBD tretman (Slika 48). Najefikasniji sistem degradacije je bio 
Fe
2+
/DBD sistem (5 mg/L) u kome je postignuto potpuno uklanjanje ibuprofena za SED 
172 kJ/L (Slika 49).  
 Odabrana koncentracija Fe
2+u Fenton bač tretmanu ispitana je poređenjem 
efikasnosti degradacije IBP-a primenom različitih odnosa koncentracije gvožđa (Fe2+) i 
vodonik-peroksida (H2O2) u sledećim odnosima: 
2,81 mg/L: 0,11 mmol (Fenton I),  
2,81 mg/L: 5,00 mmol (Fenton II) ili  
25,20 mg/L: 8,90 mmol (Fenton III). 
 Efikasnost degradacije je parećena HPLC-DAD metodom, rezultati su prikazani na 
slici 50, a proizvodi degradacije za najefikasniji sistem su određeni pomoću LC-MS 
(TOF)tehnikom. 




Slika 50. Efikasnost degradacije (%) IBP pomoću Fentona: Fenton I (2,81 mg/L: 0,11 
mmol), Fenton II (2,81 mg/L: 5,00 mmol)i Fenton III (25,20 mg/L: 8,90 mmol) 
 
Slika 51. Degradacija (IBP), tr=16,2 min, nakon 15 min Fenton tretmana: I,II i III (λ = 254 
nm) 
 Najefikasnija degradacija (85%) IBP-a u Fenton bač eksperimentu dobijena je za 
odnos Fenton III (25,20 mg/L: 8,90 mmol), koji je dalje i korišćen radi poređenja sa 
katalitičkim tretmanom IBP-a u DBD reaktoru. 
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Postoji veliki broj publikovanih studija o degradaciji farmaceutskih rezidua 
primenom AOP-a, približno koliko ima i različitih tipova i modifikacija AOP tretmana 
(Klavarioti i saradnici 2009). Degradacija IBP-a NTP tretmanom sa dodatkom homogenog 
katalizatora radi poboljšanja efikasnosti degradacije, kao i procena ekotoksikološkog efekta 
proizvoda degradacije predstavlja novi aspekt istraživanja u oblasti tretmana realnih 
uzoraka vode. Svaki plazma reaktor je poseban sistem i orginalni dizajn autora. Primenom 
dva opisana plazma reaktora težimo optimizovanju primene NTP –a kao ekološki 
prihvatljivog i ekonomski isplativog tretmana.  
 
Poređenje dobro poznatog AOP treatmana kao što je Fenton prema nekatalitičkom i 
katalitičkom AOP tretmanu IBP-a u NTP reaktoru je urađeno kako bi ispitali i poboljšali 
efikasnost degradacije zagađujuće supstance. Električno pražnjenje u reaktoru dovodi do 
formiranja H2O2 koji u kontaktu sa dodatkom Fe
2+
 katalizatora predstavlja reakciju nalik 
Fentonovoj. Odnosno, u NTP  reaktoru nije bilo potrebno dodavati H2O2 za iniciranje 
Fenton reakcije, niti je potrebno dodatno podešavati pH tokom tretmana. Takođe je 
utvrđeno, da za razliku od nekatalitičkog tretmana, dodavanjem katalizatora u reaktor 
dolazi do poboljšanja efikasnosti degradacije IBP-a kroz reakciju nalik Fentonovoj. 
Svetlost (UV), koja nastaje električnim pražnjenjem u plazma reaktoru uz 
katalizator omogućava efekat foto-Fentona, jer UV doprinosi formiranju hidroksi radikala 
(Ravina i saradnici, 2002, Perez-Estrada i saradnici, 2005; Shemer i saradnici, 2006) i 
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4. 10 Formiranje proizvoda oksidacije 
 
U ispitivanju reakcija intermedijera i mehanizma degradacije IBP-a, tokom AOP 
tretmana, rastvori su uzorkovani 15 min od početka tretmana i analizirani pomoću LC-MS 
TOF. Ibuprofen i degradacioni proizvodi su identifikovani prema sledećim karakteristikama 
masenog spektra: tačnoj masi i stepenu nezasićenja (eng. Double Bond Equivalent, DBE). 
 Stepen nezasićenja predstavlja zbir aromatičnih prstenova, dvostrukih i trostrukih 
veza u datom jedinjenju. Računa se preko formule: 
 









    (59) 
 
gde je C – broj atoma ugljenika, H – broj atoma vodonika, X – broj atoma halogena i N – 
broj atoma azota. Kiseonik i drugi dvovalentni atomi ne doprinose stepenu nezasićenja (2 - 
2 = 0). Aromatični prsten i dvostruka veza predstavljaju jedan stepen nezasićenja, a 
trostruka veza predstavlja dva stepena nezasićenja. 
 Za potvrdu strukture proizvoda korišćeni su sofveri ChemCalc i Chem Draw. 




                               
            
     
(60) 
 
 Prilikom određivanja strukture degradacionih proizvoda prihvaćene su one strukture 
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Identifikovani proizvodi degradacije IBP-a su prikazani na slici 52, a u tabeli 14 su 
navedene molekulske formule, DBE, kao i teorijske i eksperimentalne mase sa relativnom 
greškom pri određivanju mase (𝛥m) izraženom u ppm (mg/L).  
 
 
Slika 52. Proizvodi degradacije ibuprofena (IBP) nakon 15 min tretmana u: DBD, 
DBD/Fe
2+
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Tabela 14. Karakteristike masenog spektra ibuprofena i proizvoda degradacije 
identifikovani nakon 15 min izlaganja DBD, DBD/Fe
2+ 
i Fenton tretmanu 
 
a
 DBE – stepen nezasićenja 
b
ppm – relativna greška mase (Δ m). 




























C4H6O4 2 117.0193 117.0193 0.00 
P2 5.143 C6H10O4 2 145.0506 145.0508 1.38 
P3 5.173 C9H10O4 5 181.0506 181.0511 2.76 
P4 6.359 C8H14O5 2 189.0768 189.0775 3.70 
P5 6.822 C8H14O4 2 173.0819 173.0826 4.04 
P6 7.639 C8H12O4 3 171.0663 171.0667 2.34 
P7 9.231 C13H18O4 5 237.1132 237.1138 2.53 
P8 9.960 C10H12O2 5 163.0764 163.0768 2.45 
P9 10.71 C13H18O3 5 221.1183 221.119 3.17 





C4H6O4 2 117.0193 117.0193 0.00 
P10 4.653 C5H8O4 2 131.0350 131.0354 3.05 
P2 5.156 C6H10O4 2 145.0506 145.0508 1.38 
P11 6.660 C6H10O3 2 129.0557 129.0563 4.65 
P1 3.669 
Fenton 
C4H6O4 2 117.0193 117.0193 0.00 
P12 7.207 C9H10O2 5 149.0608 149.0614 4.03 
P14 8.245 C7H12O2 2 127.0764 127.0770 4.72 
P7 9.290 C13H18O4 5 237.1132 237.1138 2.53 
P8 9.683 C10H12O2 5 163.0764 163.0768 2.45 
P9 10.71 C13H18O3 5 221.1183 221.1190 3.17 
IBP 12.01 C13H18O2 5 205.1234 205.1244 4.88 
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Primenjena tehnika MS-TOF (ESI) (masene rezolucije 13486) se odlikuje  “mekom 
jonizacijom” pa samim tim imalim stepenom fragmentacije. Molekulske formule proizvoda 
degradacije su temeljno utvrđene na osnovu stepena nezasićenja (DBE)strukture i relativne 
greške mase (Δm) na 4 decimale. Odgovarajući analitički standardi za većinu proizvoda 
degradacije nisu bili dostupni. 
U svim ovim tretmanima, identifikovano je 12 proizvoda degradacije IBP-a: pet 
aromatičnih i sedam alifatičnih proizvoda. Analiza masenih spektara je pokazala, da 
prilikom različitih tretmana postoji razlika u proizvodima degradacije. 
Tokom DBD tretmana identifikovano je 9 proizvoda degradacije, od čega su: četiri 
aromatična i pi saradniciifatičnih karboksilnih kiselina. U plazma reaktoru, između dve faze 
(vazduh - voda) usled prisustva visokoreaktivnih vrsta mogući su i različiti mehanizmi 
degradacije. Dominantan put degradacije ostvaren je kroz brz i direktan napad hidroksi 
radikala na IBP.  
Hidroksilovani molekuli IBP-a su prvi zabeleženi proizvodi degradacije: proizvod 
P9 (nastao napadom jednog hidroksi radikala), proizvod P7 (nastao napadom dva hidroksi 
radikala). Proizvod P7 (2-[2-hidroksi–4–(1-hidroksi–2–metilpropil) fenil] propionska 
kiselina) takođe je identifikovan i nakon tretmana pulsnom radiolizom (Illés i saradnici 
2013). Proizvod P3, verovatno je nastao uklanjanjem izobutil grupe sa proizvoda 
P7.Proizvod P8, identifikovan je u DBD tretmanu i nastaje uklanjanjem tri metil grupe iz 
IBP-a. Hidroksi radikali napadaju aromatični prsten formirajući hidroksilovane proizvode, 
a potom dovode do otvaranja aromatične strukture. Ovo je dokazano kroz identifikaciju 
aromatičnih karboksilnih kiselina (P1, P2, P4, P5 i P6), koje su bile finalni proizvod 




 tretmanu identifikovano je samo četiri proizvoda degradacije, i svi su 
bili alifatične karboksilne kiseline. Ovo pokazuje, da dodatak homogenog katalizatora u 
DBD reaktor, ne samo da značajno poboljšava degradaciju već i stopu mineralizacije. 
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Aromatična struktura IBP-a, kroz oskidacione reakcije, podleže otvaranju prstena a 
potom i transformaciji u alifatične kiseline: adipinsku kiselinu(P2); 6-oksi heksansku 
kiselinu (P11), glutarnu kiselinu (P10) i ćilibarnu kiselinu. Proizvodi P11 i P10 nisu 
identifikovani nakon DBD tretmana bez dodatka homogenog katalizatora. 
Nakon Fentonovog tretmana identifikovano je šest proizvoda degradacije: 4 
aromatična i dva alifatična proizvoda. U degradaciji IBP –a, •OH radikal ima ključnu ulogu 
u oksidaciji, znatno više nego oksidacija kroz H2O2 (Méndez-Arriaga i saradnici, 2008). 
Ovde je identifikovan nov proizvod degradacije P12, koji nije zabeležen nakon prethodna 
dva tretmana. Zabeleženi su i proizvodi koji su identifikovani nakon DBD tretmana bez 
katalizatora (P7,P8 i P9). Proizvod degradacije P1 je identifikovana nakon tretmana u sva 
tri sistema, a P14 je identifikovan samo nakon Fenton tretmana rastvora IBP -a.   Pored već 
navedenih proizvoda degradacije nakon Fenton tretmana, identifikovani su i proizvodi  P6 
(C8H12O4, Δ m = 5.26 ppm), P13 (C11H16O5, Δ m = 5.28 ppm) i P15 (C12H16O4, Δ m= 6.28 
ppm), gde su P13 i P15 visoko hidroksilovani proizvodi identifikovani samo u rastvoru IBP 
nakon Fenton tretmana, ali je relativna greška na četiri decimale bila malo iznad 5 ppm, 
tako da ovi proizvodi nisu uneti u konačnu tabelu ili publikaciju. 
Poređenjem procenta degradacije i broja intermedijera najefikasnija degradacija 




Efikasnost mineralizacije tretmana Fenton, DBD i DBD/Fe
2+ poređena je na osnovu 
TOC vrednosti. Početna vrednost TOC-a za rastvor IBP-a je bila 41 mg/L. Nakon tretmana 
od 15 min Fentonom ova vrednost je smanjena za 15 %. Tretman DBD je slabo umanjio 
TOC vrednost (< 10%), a katalitički NTP tretman (DBD/Fe2+) je najefikasnije redukovao 
TOC vrednost  - 35%. 
Moguć nedostatak metoda može biti neophodna neutralizacija nakon sva tri 
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4.11 Procena toksičnosti   
Iz literature je poznatoda AOP –i uspešno degradiraju farmaceutske supstance, ali ne do 
mineralizacije nego do proizvoda koji mogu biti manje toksični ili podložniji biodegradaciji 
u odnosnu na početne supstance. 
 Nakon više preliminarnih istraživanja, izabrana su dva test modela kako bi odredili 
efikasnost AOP tretmana u odnosu na ekotoksični efekat tretiranih rastvora. Praćenjem 
efikasnosti degradacije pomoću HPLC-DAD metode, preko smanjenja površine pika 
ibuprofena, tretman je u svim sistemima zaustavljen nakon 15 min. Rastvori su ostavljeni u 
mraku dodatnih 24 h neposredno pre nego što je toksičnost testirana na V.fisheri i A. salina. 
 
 4.11.1 Vibrio fischeri  
 
 Inhibicija bioluminescence je upotrebljena kako bi se odredila EC50 vrednosti TII50 
vrednost tretiranih rastvora ibuprofena. Literaturna vrednost LC50/EC50ibuprofena za 
V.fischeriiznosi 12 – 19,1 mg/L (Ferréi saradnici 2001).  
 
Tabela 15.Toksičnost rastvora (IBP) nakon DBD, DBD/Fe2+ i Fenton tretmana za V. 
fischeri, izražen preko inhibicije bioluminescence od 50% (EC50) sa intervalom poverenja 







Nakon Fenton tretmana vrednost TII50 je bila visoka (9,61) i ovaj rastvor se može 
klasifikovati kao toksičan. Neki od proizvoda degradacije koji su identifikovani nakon 
Fenton tretmana (P1, P7, P8 i P9) su takođe identifikovani nakon tretmana u DBD i 
DBD/Fe
2+ 
tretmanu(samo proizvod P1). Oba tretmana DBD iDBD/Fe
2+
nisu ispoljila 
toksični efekat pri najvišoj testiranoj koncentraciji (50%, v/v) u kiveti sa bakterijskom 
suspenzijom.  
Treated solution of IBP EC50 (%, v/v) TII50 
DBD ND ND 
DBD/Fe
2+
 ND ND 
Fenton 10,41 (7,30-14,84) 9,61 
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Smatramo da je ovo rezultat snažnog oksidativnog dejstva koje imaju neselektivni 
•OH radikali na mnoge organski zagađujuće supstance (Magureanu i saradnici, 2010). 
Takođe dugoživeći molekuli koji nastaju u NTP tretmanu kao što su ozon i 
vodonik- peroksid su stabilni molekuli koji mogu reagovati sa zagađujućom supstancom i 
van reaktora (Dojcinovic i saradnici, 2011), tako da imamo produženi efekat degradacije 
aromatične strukture do manje toksičnih intermedijera. Vodonik-peroksid koji je generisan 
u reaktoru sa dodatkom homogenog katalizatora poboljšao je sveukupni oksidujući efekat 
plazme kroz Fenton reakciju (Foto-Fenton) i unapredio efikasnost  plazma tretmana 
(Bubnov i saradnici, 2006). 
  Publikovane su studije u kojima je potvrđen toksični efekat proizvoda degradacije 
ibuprofena nakon foto-Fenton tretmana na V.fischeri, ali i to datoksičnost nije bila izazvana 
vodonik-peroksidom (Klamerth i saradnici, 2010). Rezidualne koncentracije vodonik- 
peroksida su nakon svakog tretmana ipak analizirane kolorimetrijskom metodom (UV/VIS) 
pomoću titanil-sulfatnog reagensa. 
 Vodonik-peroksid u tretmanima DBD i DBD/Fe
2+
formiran je pri električnom 
pražnjenju u vodi, a u Fenton tretmanu vodonik-peroksid je eksterno dodat na početku 
eksperimenta kako bi se inicirala Fentonova reakcija (306 mg/L). Određena koncentracija 
vodonik-peroksida nakon DBD, DBD/Fe
2+
iFenton tretmana je bila: 11,24; 2,60 i 28,68 
mg/L, respektivno. Najniža koncentracija H2O2 uočena je nakon DBD/Fe
2+
 tretmana pri 
poređenju sa nekatalitičkim DBD tretmanom.  
 Gvožđe (Fe2+) kao katalizator troši H2O2 koji nastaje tokom pražnjenjai dovodi do 
formiranja dodatne količine • OH radikala (1 – 3). Vrednost LC50/EC50 vodonik-peroksida 
za V. fischeri je 10,20 mg/L (Ságim i saradnici 2014). Tretmani DBDi DBD/Fe2+ nisu 
pokazali toksični efekat i dalje nisu ispitivani, ali je koncentracija vodonik-peroksida nakon 
Fenton tretmana bila dva puta veća od literaturne LC50/EC50 vrednosti i iznosila je 28,68 
mg/L.  
 Izgledalo je kao da rezidualna količina vodonik-peroksida izaziva tokisčni efekat u 
testu sa V.fischeri. Radi provere ove hipoteze upotrebljena je katalaza kako bi se uklonila 
rezidualna količina vodonik-peroksida iz tretiranog rastvora. Uzorci su ponovo 
centrifugirani 10 min, a supernatant je ispitan u testovima toksičnosti na V.fischeri. 
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 Nakon primene katalaze, određena je koncentracija vodonik-peroksida i ona je 
iznosila 11,12 mg/L, tj. približno koncentraciji koja je uočena nakon DBD tretmana (11,24 
mg/L). Toksični efekat rastvora IBP-a koji je tretiran u bač eksperimentu (Fenton III) 
smanjen je i vrednost LC50/EC50 (%,v/v) je bila 69,34 (62,04-76,64) u odnosu na vrednost 
LC50/EC50 pre upotrebe katalaze (Tabela15) i TII50 je bio dosta niži (1,44).  
 Uprkos tome što je koncentracija rezidualnog vodonik-peroksida smanjena na 
vrednost probližnu DBD tretmanu, toksični efekat IBP-a rastvora nakon Fenton tretmana je 
merljivi može se kategorisati kao klasa III – “toksičan” (Pearsoone i saradnici, 2003).  
 U odnosu na DBD tretman proizvodi degradacije P7, P8 i P9 koji su takođe 
identifikovani nakon Fenton tretmana, imali su dva do tri puta viši intenzitet [cps], što bi 
moglo da objasni razliku u toksičnom efektu proizvoda degradacije. 
 U analizi proizvoda degradacije P12 i P14 primenjen je ECOSAR v1.11 softvertako 
što su njihove strukture prenete iz ChemDraw softvera u ovaj program.Prema strukturi 
proizvoda degradacije i klasi sa određenim ekotoksičnim efektom, kojoj identifikovana 
supstanca pripada, procenjeni ekotoksični efekat P12 supstance, svrstane u neutralne 
organske supstance, bio je da može da izazove efekte u vidu narkoze, ali programom 
predviđene vrednosti nisu bile zabrinjavajuće. Vrednost EC50/LC50 za ribe, dafnije ili alge 
je iznosio i preko nekoliko g/L. Proizvod degradacije P14 je klasifikovan kao poli-
aldehidna struktura i predviđene vrednosti EC50/LC50(mg/L) za ribe, dafnijei zelene alge u 
hroničnim i akutnim testovima su bile veoma niske, čak ispod 1 mg/L. U bazi podataka 
ovog programa nije pronađena konkretna vrednost za V. fischeri, ali predviđena toksičnost 
strukture P14 može biti objašnjenje toksičnog efekta na V.fischeri. 
 Pomoću HPLC-a utvrdili smo da je koncentracija IBP-a, nakon 15 min tretmana u 
Fentonu iznosila 9,82 mg/L. Ekotoksikološkim ispitivanjem dobijena je EC50/LC50 vrednost 
od 10,41% (v/v). Koncentracija IBP-a u tom razblaženju uzorka jeiznosila 1,02 mg/L, što je 
značajno ispod EC50/LC50 vrednosti za ibuprofen (12-19,1 mg/L) tj. ekotoksični efekat 
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4.11.2 Procena toksičnosti primenom A.salina 
 
 U ekotoksikološkim testovima, rezultati toksičnosti na zglavkarima mogu se 
koristiti za predikciju akutne toksičnosti u testovima sa ribama. Ispitani rastvori nakon 
tretmana u svim sistemima (DBD, DBD/Fe
2+
ili Fenton) nisu izazvali mortalitet A. salina 
veći od 50% pri najvišoj koncentraciji 100% (c, v/v) testiranog uzorka.  
 Vrednosti EC50/LC50 nisu mogle da se izraze, jer bi onda teorijski njihova vrednost 
bila viša od 100% testiranog uzorka odnosno TUa <1 (TII50 <1), a tretirani rastvori se 
mogu smatrati „nisko toksičnim“ do „netoksičnim“ (Persoone i saradnici, 2003). 
Kriterijumi validnosti- preživljavanje u negativnoj kontroli > 90% iodgovor na pozitivnu 
kontrolu (referentnu supstancu) su bili ispunjeni. 
 
4.12 Degradacija IBP-a primenom EAOP-a 
 
Degradacioni mehanizam uključuje formiranje hidroksilnih radikala na površini 
elektrode, zbog čega se elektrohemijske metode ubrajaju u AOP -e, nazivajući se još i 
EAOP -i (eng. Electrochemical Advanced Oxidation Processes). Prema Comninelliis i 
saradnici, (2008). 
 
       (  




OH radikali zatim reaguju sa organskom zagađujućom supstancom: 
 
   (   )            (62) 
 
Ispitanasu tri različita elektrodnasistema za degradaciju IBP-a: Pt-Pd, Pt-Zr i Pt-C, a 




_______________________________________________________4. Rezultati i diskusija 
176 
 
U disertaciji je ispitana degradacija ibuprofena (60 mg/L) u nepodeljenoj, 
dvoelektrodnoj elektrohemijskoj ćeliji sa natrijum-sulfatom kao osnovnim elektrolitom. 
Cilj je bio odrediti optimalne uslove u pogledu elektrodnog materijala, jačine struje i pH 
vrednosti. Ispitani susledeći parametri: 
1) jačina struje koja je primenjena u elektrohemijskoj ćeliji (50, 100 i 200 mA) 
2) pH vrednost (3 i 7) 
3) uticaj elektrodnog materijala gde je Fišerova Pt elektroda korišćena kao  
  anoda, a Zr, Pd ili Ckao katoda. 
Najviši procenat degradacije IBP-a, primenom EAOP- aje postignut tretmanom 
rastvora u Pt - Pd sistemu - 98%, pri jačini struje od 100 mA i pH 3 (Slika 54a). U druga 
dva sistema najviši postignuti procenat degradacije IBP-a je bio 88,5% nakon Pt – Zr 
tretmana i 82% nakon Pt - C tretmana. Radi poređenja efikasnosti degradacije IBP (60 
mg/L) između najefikasnijeg EAOP-a i najefikasnijeg AOP-a prikazan je hromatogram na 




Slika 53. Efikasnost degradacija IBP – a (60mg/L) a) u elektrohemijskom sistemu Pt-Pd, 
pH 3 i različitim intenzitetima struje (50, 100 i 200 mA) i b) Poređenje efikasnosti 
degradacije IBP-a između katalitičkog NTP tretmana (DBD/Fe (II) i EAOP sistema Pt-Pd 
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Možemo uočiti da i ako je postignut sličan procenat degradacije IBP-a u Pt - Pd 
sistem - 98% u odnosu na DBD/Fe (II) tretman – 99%, postoji razlika u efikasnosti 
uklanjanja IBP-a i proizvoda degradacije iz tretiranog rastvora. 
U slučaju Pt-Pd sistema, nakon tretmana od 30 minu tretiranom rastvoru IBP-a 
identifikovani su samo proizvodi degradacije sa aromatičnom strukturom, dok u 
katalitičkom plazma tretmanu (DBD/Fe2+) nakon 15 min identifikovani su samo proizvodi 























Slika 54. Degradacioni proizvodi ibuprofena nastali prilikom elektrohemijskog tretmana 
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Analiza masenih spektara je otkrila da nije došlo do otvaranja aromatičnog prstena 
već do oksidacije početnog molekula ibuprofena i uklanjanja bočnih supstituenata. 
Međutim, nije došlo do otvaranja aromatičnog prstena, što znači da nije došlo do smanjenja 
TOC vrednosti. U tom pogledu se može zaključiti da su se prethodni tretmani pokazali 
efikasnijim, ali ne treba isključiti elektrohemijski tretman, jer se primenom drugih 
elektrodnih materijala (BDD) ili jačine struje mogu dobiti drugačiji rezultati. 
 
4.12.1 Procena ekotoksičnosti rastvora IBP-a nakon EAOP tretmana primenom V. fischeri 
 
Nakon tretmana rastvora IBP-a u Pt-Pd sistemu, najviša testirana koncentracija 
(50%, v/v) izazvala je procenat inhibicije bioluminescence od 35% do 45 %, tako da 
vrednosti LC50/EC50 nisu određene. 
 
4.12.2 Procena ekotoksičnosti rastvora IBP-a nakon EAOP tretmana primenom primenom 
A.salina 
 
Toksični efekat mortalitet (%) A. salina  rastvora IBP-a tretiranog u Pt-Pd sistemu 
bio je ispod 30% pri najvišoj testiranoj koncentraciji od 100% (c, v/v).A.salina model nije 
pokazao značajan toksični efekat tretiranog rastvora IBP-a u odnosu na V.fischeri koji je u 
slučaju Pt-Pd tretmana osetljiviji model za procenu toksičnog efekta proizvoda degradacije 
IBP-a. 
A.salina i V.fischeri su standardni test modeli, koji se veoma često koriste za brze i 
pouzdane procene ekološke toksičnosti uzoraka nakon AOP tretmana (Rizzo L, 2011). U 
laboratorijskim uslovima A.salinatest se primenjuje kao preliminarni test za procenu 
biohemijske aktivnosti različitih supstanci, još od početka 80-tih (Vhanecka i Pearsone; 
Song i Brown, 1998; Brix i saradnici, 2003; Nunes i saradnici, 2005; Da Silva i saradnici, 
2014). V. fischerikao test model se korsiti više od 30 godina u proceni toksičnosti efluenata 
(eng. whole effluent toxicity testing) Coleman i Qureshi (1985), proceni efikasnosti 
tretmana otpadnih voda(Araujo i saradnici, 2005; Zgajnar Gotvajna i saradnici, 2009) i 
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osnovnim istraživanjima o načinu delovanja i toksikološkoj dinamicirazličitih supstanci i 
smeša (Backhause i saradnici, 2000; Fulladosa i saradnici, 2005). 
Drugi modeli ekotoksikoloških testova poput Danio rerio i Lemna minor nisu bili 
dostupni tokom izrade ove doktorske disertacije, ali će biti obuhvaćeni u planiranim 
istraživanjima u oblasti optimizacije AOP-a za tretman realnih uzoraka vode. 
 
4.13 Poređenje konvencionalnih mikrobioloških tretmana i AOP tehnika u uklanjanju 
ibuprofena iz vode 
 
Farmaceutske supstance su dizajnirane da imaju biohemijski efekat u veoma malim 
koncentracijama i otpornost na biološku degradaciju (Chatzitakis i saradnici, 2008; 
Mendez-Arriaga i saradnici, 2008). Značajne koncentracije IBP-a (od 432 do 1105 ng/L) su 
izmerene u vodotoku Temze, nizvodno od postrojenja za tretman vode (jugozapadni deo 
Londona) (Jonathani saradnici, 2006; Roberts i Thomas 2006). 
U SAD čak 15 različitih zagađujućih supstanci, među kojima je i ibuprofen, 
izmereno je u količinama od µg/L -ng/L u pijaćoj vodi (Benotti 2009). U radu De la Cruz i 
saradnika (2012) detektovano je 32 farmaceutska rezidua u otpadnoj vodi efluenata 
postrojenja za preradu vode – tj. nisu uklonjeni klasičnim tretmanima za dekontaminaciju 
vode. 
Najčešće primenjeni biološki tretman tj. biodegradacija u tretmanu zagađujućih 
supstanci (voda) je metoda aktivnog mulja pri aerobnim uslovima. Ova metoda pokazuje 
veliku efikasnost uklanjanja IBP-a (70 - 99%), ali efikasnost ne samo ovog već svih 
mikrobioloških tretmana varira u odnosu na temperaturu, aeraciju, vreme zadržavanja 
otpadne vode u rezervoarima za sedimentaciju (Tauxe-Wuersch i saradnici, 2005; Clara i 
saradnici, 2005), porekla mulja (konzorcijuma), načina primene i sezonskih varijacija.   
Tehnike AOP ne mogu zameniti biološki tretman u prečišćavanju voda, ali mogu 
biti upotrebljeni kao odgovarajući pred-tretman kako bi se povećala biodegradibilnost ili 
kao post-tretman za uklanjanje perzistentnih organskih zagađujućih supstanci.  
U NTP reaktoru, u bilo kom od tretmana DBD ili DBD/Fe
2+ 
nema potrebe za 
dodatnim podešavanjem temperature ili pH vrednosti, izvorom UV svetlosti ili dodatnim 
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količinama H2O2 tokom rada reaktora. Takođe, molekuli koji nastaju pražnjenjem u NTP 
reaktoru kao što su ozon i vodonik-peroksid kao stabilni molekuli mogu uticati na 
degradaciju aromatičnih struktura zagađujućih supstanci i van reaktora (Dojčinovići 
saradnici, 2011) do manje toksičnih intermedijera. Sekundarni (čvrsti) otpad ne nastaje 
nakon NTP tretmana. Odnosno, AOP i EAOP tehnike treba upotrebiti radi efikasnije 


















 U okviru ove disertacije ispitana je degradacija različitih organskih zagađujućih 
supstanci primenom unapređenih oksidacionih procesa (eng. Advance Oxidation Processes, 
AOP) kao metode za njihovo uklanjanje iz vode, sa posebnim osvrtom na ekotoksičnost 
tretiranih uzoraka. Ispitana je degradacija 4CP (para-hlorfenola), reaktivnih azo boja i 
ibuprofena pomoću sledećih procesa: Fentonov reagens, NTP (neravnotežne plazme, eng. 
„non-thermal plasma”) tretman u DBD (eng.Dielectric Barrier Discharge) reaktoru, kao i 
elektrohemijske degradacije. Efikasnost degradacije zagađujućih supstanci primenom DBD 
reaktora je modifikovana dodavanjem homogenih katalizatora (Fe
2+ 
ili H2O2) u cilju 
poboljšanja efikasnosti procesa degradacije i smanjenja ekotoksikološkog efekta. 
 Pored optimizovanja samih procesa degradacije optimizovane su i HPLC metode za 
praćenje efikasnosti degradacije, kao i LC-MS (TOF) metode za identifikaciju proizvoda 
degradacije nakon AOP (EAOP, eng.Electrochemical Advanced Oxidation Processes) 
tretmana. Efikasnost mineralizacije zagađujućih organskih supstanci određena je preko 
TOC (eng. Total Organic Carbon) vrednosti. Identifikacija proizvoda degradacije ne samo 
da otkriva mehanizam i glavne korake u degradaciji već i objašnjava ekotoksikološke 
efekte tretiranih rastvora. 
Tretman NTP u DBD reaktoru je ispitan tokom degradacije 4CP do manje toksičnih 
intermedijera. Eksperimentalni rad je obuhvatio tri sistema za degradaciju 4CP: DBD, 
DBD/H2O2 i DBD/Fe
2+
. Praćena je efikasnost degrdacije rastvora 4CP u funkciji broja 
prolaza tretiranog rastvora kroz DBD reaktor. Koncentracija 4CP, kao i koncentracija 
pojedinih proizvoda degradacije merene su nakon svakog prolaza.  
U svim sistemima za degradaciju 4CP uočeni su slični trendovi u nastanku sirćetne i 
mravlje kiseline. Koncentracije obe kiseline tokom tretmana bile su niže u sistemu gde je 
kao katalizator upotrebljeno Fe
2+u poređenju sa sistemom gde je kao katalizator primenjen 
vodonik-peroksid (DBD/H2O2). Sistem DBD/Fe
2+
 se pokazao kao najefikasniji tretman za  
uklanjanje 4CP i malih organskih kiselina nastalih tokom degradacije iz vode.U odnosu na 
druga dva sistema u sistemu DBD/Fe




Koncentracija hlorida u sva tri sistema je rasla tokom procesa degradacije, a najviša 
koncentracija hlorida je zabeležena u sistemu sa dodatkom Fe2+ katalizatora. Koncentracija 
oslobođenih hlorida bila je u korelaciji sa uklanjanjem 4CP iz tretiranog rastvora. 
Koncentracije malonske, maleinske i fumarne kiseline tokom procesa degradacije bile su 
manje od 1 mg/L. 
 Procena toksičnosti početnog rastvora 4CP, kao i tretiranih rastvora u sva tri sistema 
ispitana je pomoću A.salina. U odnosu na početni (netretirani) rastvor 4CP, nakon tretmana 
DBD/ Fe
2+
procenat preživelih larvi A. salinase povećao za 95%. Subletalni efekti koji su 
zabeleženi izlaganjem larvi tretiranim rastvorima 4CP u DBD i DBD/H2O2 sistemu nisu 
uočeni u katalitičkom NTP tretmanu (DBD/Fe2+). Sistem u kome je Fe2+dodato kao 
homogeni katalizator, dao je manji nivo toksičnog efekta u odnosu na sistem sa dodatkom 
H2O2. Obješnjenje za ovo može biti potrošnja vodonik-peroksida u DBD/Fe
2+ 
sistemu kroz 
reakciju nalik Fentonovoj u odnosu  na DBD/H2O2 sistem. 
Degradacija reaktivnih azo boja (RG15 - eng. Reactive Green, RY125 - eng. 
Reactive Yellow i  RB52- eng. Reactive Blue) primenom EAOP metoda ispitana je u 
nepodeljenoj dvoelektrodnoj ćeliji, gde je kao anoda primenjena Fišerova platinska 
elektroda, a kao katoda korišćene su: Pd, Zr ili C elektrode. Prvobitno je urađeno 
optimizovanje efikasnosti degradacije reaktivnih boja i ustanovljeno je da se vrednosti kao 
primenjeni pH i napona razlikuju. Optimalni uslovi degradacije za RG15 i RY125 bili su 
napon od 12V i pH vrednost 9, dok je degradacija RB52 bila znatno efikasnija pri vrednosti 
pH3. 
Efikasnost degradacije pri optimalnim uslovima za degradaciju RG15 i RY125 je 
dalje ispitana u tri različita EAOP tretmana: Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C. 
Uočeno je da setretman sa elektrodnim sistemom Pt-Pd usvim ispitanim 
eksperimentalnim postavkama pokazao kao najefikasniji tretman u degradaciji reaktivnih 
azo boja. Zabeleženi procenat degradacije pri tretmanu koncentracije od 1000 mg/L svake 
boje pojedinačno bio je 98% za RG15 i 97% za RY125. Tretmani sa elektrodnim sistemima 
Pt-Zr i Pt-C  takođe mogu biti primenjeni za dekolorizaciju  i degradaciju  molekula boje.  
Ekotoksikološki efekat za obe boje bio je najniži ili nije detektovan u rastvoru boja 




između početnog rastvora RG15 i rastvora tretiranih u Pt-Pdi Pt-Zr sistemu. Statistički 
značajna razlika nije utvrđena (p > 0,05) između poćetnog rastvora RY125 i rastvora nakon 
svih primenjenih EAOP tretmana. Rastvori reaktivnih boja RG15 i RY125 nakon EAOP 
tretmana ne prevazilaze toksičnost početnih rastvora boja i prema rezultatima testova 
akutne toksičnosti za A. salina LC50> 100 % (TUa <1) svi rastvori mogu biti klasifikovani 
kao „nisko toksični“ do „netoksični“.  
Parametri koji su bili optimalni za degradaciju RG15 i RY125, nisu imali istu 
efikasnost pri degradaciji RB52. Kao najpovoljniji parametar degradacije RB52 pokazala se 
vrednost pH 3 i potom su svi reakcioni sistemi (Pt-Pd, Pt-Zr ili Pt-C) ispitani na ovoj 
vrednosti za različite vrednosti napona (4,5; 6 i 12 V). Utvrđeno je da su optimalni uslovi 
za dekolorizaciju RB52 bili pH 3 i napon od 4,5 V u Pt-Zr sistemu (95%).Takođe, uočeno 
je da postoji statistički značajna razlika u ekotoksikološkom efektu na A.salina između 
početnog rastvora boje u odnosu na rastvor boje tretirane u bilo kom sistemu (Mann-
Whitney U – test: p<0,05), ali ne i između tri sistema elektrohemijske degradacije.
 Toksičnost proizvoda degradacije nakon svih tretmana izražena kao LC50 vrednost 
bila je za oko 40% veća od toksičnosti polaznog rastvora RB52 boje. Sistem Pt-Zr se 
pokazao kao najefikasniji u dekolorizaciji RB52, zato je ispitivanje ponovljeno sa većom 
koncentracijom boje.Uočeno je da se toksični efekat tretiranog rastvora ispoljava i na soju 
V.fischeri. Efekat je bio intenzivniji što je tretman RB52 u Pt-Zr sistemu duže trajao i 
nakon 90 min dostiže 100% inhibicije. Veća osetljivost oba test modela na proizvode 
degradacije RB52 primenom EAOP-a, upućuje na to da ova tehnika u opisanim uslovima 
nije optimizovana za degradaciju RB52 i da buduća istraživanja treba usmeriti na druge 
AOP tehnike. 
U slučaju ibuprofena (IBP), degradacija pomoću Fentona, nekatalitičkog i 
katalitičkog DBD tretmana je bila veoma efikasna. Nakon kratkotrajnog tretmana od 15 
min u DBD i Fenton tretmanu procenat degradacije IBP-a je iznosio 80%, dok je u sistemu 
DBD/Fe
2+ 
dostigao 99%. Dodatak homogenog katalizatora je poboljšao DBD tretman i 
doprineo efikasnosti degradacije i mineralizacije zagađujuće supstance u odnosu na 
nekatalitički DBD i Fenton tretman. U svim tretmanima analizom masenih spektara, 




proizvoda. Tokom nekatalitičkog DBD tretmana identifikovano je 9 proizvoda degradacije, 
od čega su: četiri aromatična i pet alifatičnih karboksilnih kiselina. Nakon Fentonovog 
tretmana identifikovano je 6 proizvoda degradacije: četiri aromatična i dva alifatična 
proizvoda. Nakon DBD/Fe
2+ 
tretmana detektovane su samo 4 alifatične karboksilne 
kiseline. One su ujedno bile i krajnji produkti degradacija. Tokom izrade ove doktorske 
disertacije prvi put je primenjen pristup katalitičkog NTP tretmana u degradaciji 
ibuprofena.  
Ekotoksikološki efekat tretiranih rastvora u DBD reaktoru nije detektovan, ni u 
slučaju kada je Fe2+  korišćeno kao katalizator. U odnosu na A.salina, V.fischeri je pokazao 
veću osetljivost na proizvode degradacije nastale tokom Fenton tretmana. Nakon Fenton 
tretmana vrednost LC50/EC50 = 10,41% (7,30-14,84) i prema vrednosti TII50 (9,61) ovaj 
rastvor se može klasifikovati kao „toksičan“. Kada je uklonjena rezidualna koncentracija 
vodonik-peroksida,vrednost LC50/EC50 = 69,34 % (62,04-76,64), pa je i TII50 bio dosta niži 
(1,44), tj.tretirani rastvor je izazvao manji odgovor (toksični efekat) kod organizama. 
Toksični efekat rastvora IBP-a nakon Fenton tretmana je merljiv i može se kategorisati kao 
klasa III – „toksičan”. Bač tretman je doveo do formiranja visoko hidroksilovanih 
proizvoda degradacije, tako da se mora uzeti u obzir ekotoksikološki efekat. 
Najviši procenat degradacije IBP-a prmenom EAOP- a je postignut tretmanom 
rastvora u Pt - Pd sistemu - 98%, pri jačini struje od 100 mA i pH 3. U druga dva sistema 
najviši postignuti procenat degradacije IBP-a je bio 88,5% nakon Pt – Zr tretmana i 82% 
nakon Pt - C tretmana. Analiza masenih spektara je otkrila da dolazi do nastajanja samo 
aromatičnih produkata (10) hidroksilacijom početnog molekula ibuprofena, ali i  
oksidacijom i uklanjanjem bočnih supstituenata. Međutim, nije došlo do otvaranja 
aromatičnog prstena, što znači da nije došlo do smanjenja TOC vrednosti. 
Rastvor IBP-a nakon EAOP tretmana u testu sa V. fischeri doveo je do inhibicije 
bioluminescence od 35% do maksimalno 45 %, kada je koncentracija testiranog uzorka 






Efekat rastvora IBP-a tretiranog u Pt-Pd sistemuna mortalitet (%) A. salina je bio 
ispod 30%, pri najvišoj testiranoj koncentraciji od 100% (c, v/v), a V.fischerise pokazao 
kao osetljiviji test za procenu ekotoksičnog efekta proizvoda degradacije IBP-a nakon 
EAOP (Pt-Pd) tretmana. 
Katalitički NTP tretman pokazao se kao najefikasniji tretman za degradaciju 4CP i 
ibuprofena u odnosu na nekatalitički NTP tretman. EAOP - i su se pokazali kao 
potencijalno efikasni tretmani u degradaciji reaktivnih azo boja, ali ne i ibuprofena. 
Tehnike AOP –a, ne mogu zameniti klasične tretmane u prečišćavanju voda, ali mogu biti 
upotrebljene kao odgovarajući pred-tretman kako bi se povećala biodegradibilnost ili kao 
post-tretman za uklanjanje perzistentnih organskih zagađujućih supstanci. Takođe, mora 
postojati kontrola ekotoksikološkog efekta proizvoda degradacije pre nego što se tretirani 
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